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Abstract (dansk) 
Humusstoffer (HS) er den dominerende del af det organiske materiale, der findes i jord. HS har bl.a. stor 
betydning for skæbnen af miljøfremmede stoffer, f.eks. pesticider. I dette projekt, oprenses 28 
markhumusstoffer fra sandede jyske og lerede sjællandske jorde, samt 1 kommerciel humussyre (HA) og de 
karakteriseres kemisk med bl.a. elementaranalyse og 13C-NMR. Den kommercielle HA (Aldrich HA) 
adskiller sig markant fra mark-HA, mens der kun er mindre strukturelle forskelle mellem forskellige 
marklokaliteter og jordhorisonter. De forskellige fulvussyrer (FA´er) er dog noget anderledes end HA. 
Forskellige interaktioner mellem de oprensede humusstoffer og to herbicider, glyphosat og diuron, 
undersøges. HS kan adsorbere begge stoffer, men især HA adsorberer diuron kraftigt, men reversibelt. I seks 
naturlige jorde var HS den største adsorbant for diuron, om end der observeredes markante forskelle mellem 
sorptionspotentialet af HS i sandede og lerede jorde. HS, og især HA, fungerede også som adsorbant for 
glyphosat i de fleste jorde, men her havde f.eks. Fe/Al-oxider også stor betydning for sorptionen. 
 
Nedbrydningen af de to stoffer blev fulgt i naturlige jorde over 80 dage. 0-33% glyphosat blev mineraliseret, 
mest i de øvre lag af lerjorden, mindst i de nedre lag i sandjorden. Mineraliseringen kunne ikke korreleres 
med nogen ad de målte parametre, herunder sorption. Diuron blev ikke mineraliseret i nævneværdig grad i de 
naturlige jorde, men der var 7-16% nedbrydning til metabolitten DCPMU, som dog ligesom for glyphosat 
ikke kunne korreleres med nogen af de målte jordparametre. De oprensede HS´ers evne til at påvirke 
nedbrydningen af de to herbicider, blev undersøgt ved at tilsætte tre udvalgte HS´er til en HS-fattig jord og 
sammenligne nedbrydningen med en jord uden HS-tilsætning. Den HS-fattige jord måtte tilsættes 
diuronnedbrydende bakterier for at opnå tilstrækkelig nedbrydning. Aldrich HA samt FA mindskede 
glyphosatmineraliseringen markant, mens HA stimulerede mineraliseringen efter en lagfase. Alle tre HS´er 
hæmmede nedbrydningen af diuron, og  her var der korrelation med de tre HS´ers adsorptionspotentiale. Den 
dannede diuron-metabolit, 3,4-DCA, bandt irreversibelt til både HA og FA. 
 
Abstract (English) 
Humic substances (HS) are the major part of organic material in soil. Among other things, HS greatly 
influences the fate of xenobiotics, e.g. pesticides. In this project, 28 field HS´s from sandy and clayey soils 
and one commercial humic acid (HA) are isolated, purified and chemically characterized, using mainly 
elemental analysis and 13C-NMR. The commercial HA (Aldrich HA) differed greatly from field HA´s, while 
only minor structural differences were observed between locations and depths. The different fulvic acids 
(FA´s) are somewhat different from HA though. Various interactions between purified HS´s and the two 
herbicides glyphosate and diuron are investigated. HS can adsorb both substances, but especially HA adsorbs 
diuron strongly, but reversibly. In six natural soils, HS was the greatest adsorbant of diuron, though 
pronounced differences between sorption potential of HS in sandy and clayey soils were observed. HS, in 
particular HA, worked also as an adsorbant for glyphosate in most soils, but Fe/Al-oxides were important 
adsorbants for glyphosate as well.  
 
The degradation of the two herbicides was followed in natural soils for 80 days. 0-33% of added glyphosat 
was mineralized, most in upper clayey soils, least in lower sandy soils. The mineralization potential of the 
soils was not correlated with any measured soil parameter, including sorption. Diuron was not mineralized, 
but 7-16% was degraded to the metabolite DCPMU. This degradation was not correlated with any measured 
soil parameter. The ability of the purified HS´s to affect the degradation of the two herbicides, was 
investigated by adding three selected HS´s to a HS-poor soil and compare the degradation to a soil with no 
HS-addition. Diuron-degrading bacteria had to be added to the HS-poor soil to achieve sufficient 
degradation. Aldrich HA and the FA reduced degradation of glyphosate greatly, while HA stimulated 
degradation after a lag phase. All three HS´s reduced degradation of diuron, with correlation to the 
adsorption potential of the HS´s. The formed metabolite, 3,4-DCA, bound irreversibly to both HA and FA. 
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 Indledning 
Dette specialeprojekt omhandler interaktioner mellem humusstoffer (HS) og to udvalgte 
miljøfremmede stoffer (herbiciderne glyphosat og diuron) i jord.  
 
HS har været genstand for forskning i mere end 100 år, men på trods af dette, er der stadig ikke 
generel konsensus om, hvorledes omdannelsen fra dødt organisk materiale til HS foregår, hvordan 
HS bør oprenses og, hvilke kemiske strukturer, der er dominerende i HS. Der eksisterer flere teorier 
om dannelsen af HS, men disse er ikke for alvor blevet videreudviklet og underbygget de sidste 
mange år, hvor fokus i højere grad har været på strukturkarakterisering. Udbredelsen af NMR-
apparater, har muliggjort kvantitative strukturelementanalyser ved hjælp af især 13C-NMR og bl.a. 
denne metode vil også i dette projekt blive anvendt til at undersøge strukturen af en række 
oprensede HS´er. 
 
I de sidste 30-40 år, er der kommet fokus på betydningen af HS for skæbnen af miljøfremmede 
stoffer i såvel jord som vand, og der er ikke tvivl om, at HS interagerer med langt de fleste 
organiske og uorganiske stoffer, som tilføres naturen. En stofgruppe med stor miljøpolitisk fokus er 
pesticiderne, som anvendes på over halvdelen af Danmarks areal, specielt på markerne. Markjorde 
er generelt rige på HS, og interaktioner mellem HS og pesticider har derfor været genstand for 
ganske mange undersøgelser. Undersøgelserne har generelt fokuseret enten på at karakterisere 
bindingen mellem HS og forskellige pesticider, eller at måle graden af sorption af et pesticid til HS. 
På trods af disse mange undersøgelser, samt de endnu mere talrige undersøgelser af nedbrydning af 
pesticider i jord, er det meget få publikationer, der beskæftiger sig med betydningen af sorption til 
HS for nedbrydning af pesticider. En interesse for netop denne sammenhæng var udgangspunktet 
for dette speciale, og metoden til at undersøge en evt. sammenhæng var følgende: 
 
1. Oprensning og kemisk karakterisering af en række HS-fraktioner fra forskellige lokaliteter og 
jorddybder.  
2. Sorptionsforsøg med glyphosat og diuron, dels til naturlige og manipulerede jorde, dels til de 
oprensede HS´er.  
3. Nedbrydningsforsøg med glyphosat og diuron, dels i de naturlige jorde, dels i en HS-fattig 
jord med tilsætning af forskellige oprensede HS´er.  
 
Med valget af diuron som model-pesticid, er det håbet at bidrage til viden om betydningen af HS for 
skæbnen af en lang række pesticider med lignende fysisk/kemiske egenskaber. Med valget af 
glyphosat som modelstof, er det bl.a. håbet at bidrage til diskussionen om, hvorvidt HS overhovedet 
har betydning for skæbnen af dette særdeles hydrophile herbicid. 
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 Humusstoffer 
Organisk kulstof i jord (SOC) er estimeret til at udgøre ca. 15*1017 g på Jorden, hvilket kan 
sammenlignes med levende terrestrisk organisk kulstof, der udgør ca. 5.6*1017 g [Hayes og Graham 
2000, Hayes og Malcolm 2001]. SOC udgøres af 2-20 % fedt og voks, 5-25 % kulhydrat, 5-20 % 
protein og 30-75 % humusstoffer (HS) [Stevenson 1994, Swift 1996]. Ifølge Swift (1996), kan HS 
defineres som mørkt farvede, stærkt omdannede materialer, der ikke tilhører identificerbare klasser 
af organiske molekyler. Samme definition anvender Tan (2003), der tilføjer at HS er hydrofile, sure, 
har høj molekylær vægt og stammer fra den nedbrudte organiske fraktion, dannet ved den proces, 
der betegnes humificering. Det har dog også været foreslået, at HS består af organisk materiale, der 
kun er lettere omdannet og med en langt mindre molekylær vægt, men med intermolekylære 
associationer, f.eks. i form af micelledannelse [Wershaw 1993, Piccolo 2002, Sutton og Sposito 
2005, Kelleher og Simpson 2006]. 
SOC mineraliseres i gennemsnit over 32 år, hvilket må betyde, at HS er betydeligt længere om at 
blive omdannet end dette, da kulhydrater, peptider etc. normalt omdannes langt hurtigere [Hayes og 
Malcolm 2001]. Der sker dog en omdannelse af HS, der i hvert fald i akvatiske miljøer sjældent er 
over 6000 år gammelt [Steinberg 2003].  
 
HS inddeles funktionelt i tre hovedgrupper; fulvussyre (FA), humussyre (HA) og humin. FA er 
defineret som den del af HS, der er opløselig ved alle pH-værdier. HA er opløseligt ved neutral og 
basisk pH, mens humin slet ikke er opløseligt [Stevenson 1994, Hayes og Malcolm 2001, Tan 
2003]. Humin består dels af HA bundet til mineralske partikler, der dermed er uopløseligt, dels af 
en egentlig huminfraktion, der ikke nødvendigvis er bundet til mineralske partikler, men blot er 
uopløselig i vandige opløsninger, på grund af stor molekylær vægt eller hydrophobicitet. 
Huminfraktionen betragtes som en mindre aktiv HS-fraktion end HA og FA, i forhold til kemiske 
reaktioner i jord og i forhold til binding af f.eks. pesticider. Hovedvægten i dette studie ligger på 
HA og FA, men det skal naturligvis holdes klart, at der er andre SOC-komponenter, også inden for 
HS-konceptet. 
Humificering 
Der findes tre hovedteorier om, hvorledes humusstoffer (HS) dannes, og hver teori har sine 
tilhængere. Den ene teori udelukker dog ikke nødvendigvis den anden, og man kunne meget vel 
forestille sig, at humificeringen afhænger af, hvilke typer af organisk materiale, der er til stede for 
den delvise mikrobielle nedbrydning, der danner basis for dannelse af HS. Det er kompromitterende 
foreslået, at HS fra samme jord kan være dannet ved forskellige humificeringsprocesser [Stevenson 
1994, Bollag et al. 1998, Jokic et al. 2004]. I det følgende gennemgås de tre hovedteorier. 
 
Lignin-teori  
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 At HS er en form for omdannet lignin, er en teori, der stammer tilbage fra 1930´erne, og bl.a. blev 
til på baggrund af de mange fælles egenskaber for især HA og lignin. Lignin er opbygget af en 
række phenylpropenol-enheder også kaldet lignin-monomerer, eksemplificeret i figur 1. 
CH3
O
OH
OH
OH
OH
CH3
O
CH3
O
OH
OH
Coniferyl alkohol p-hydroxycinnamyl alkohol Sinapyl alkohol  
Figur 1. Eksempler på phenylpropenol-enheder (lignin-monomerer). 
 
Et eksempel på fire lignin-monomerer, som de forventes at sidde sammen i et ligninmolekyle er 
givet i figur 2a, men de nøjagtige strukturer og nedbrydningsveje for lignin er endnu ikke kendt 
[Bollag et al. 1998]. 
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Figur 2. a) Lignin-subenhed, dannet af 4 lignin-monomerer. b) Demethyleret lignin-subenhed med oxiderede sidekæder 
[Stevenson 1994, Tan 2003]. 
 
Mange mikroorganismer, især hvidråds-svampe, er kendt for at kunne demethylere lignin som i 
figur 2b, uden at nedbryde det yderligere [Flaig et al. 1975, Ruggiero et al. 1996, Bollag et al. 
1998], hvilket via enzymatisk omdannelse til quinoner vil kunne muliggøre reaktion med aminer, 
f.eks. aminosyrer, som illustreret i figur 3 [Mason 1955, Haider et al. 1965, Stevenson 1994]. 
Aminosyrer genfindes i de fleste studier af HS, især asparaginsyre, glutaminsyre, glycin og alanin 
[Orlov 1995]. 
R
OH
OH R
O
O R
NH
O
Phenol-form Quinon-form Quinonamin-form
Kondensationsprodukter
R-NH2
 
 
   Polyphenoloxidase 
Figur 3. Aminreaktion med phenol gennem quinon-form, efter Stevenson (1994). 
 
Kondensation mellem mere eller mindre intakt lignin og aminer i jorden vil naturligvis danne nogle 
temmelig tungtopløselige makromolekyler, og tilhængere af ligninteorien foreslår, at det første HS 
der dannes er humin, som ved oxidation og fragmentering giver anledning til dannelse af først HA, 
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 og ved yderligere oxidering og fragmentering FA, som således skulle være sidste skridt på vejen 
mod en fuldstændig nedbrydning af lignin.  
 
En modificering af ligninteorien er, at mikrobielle biopolymerer, f.eks. paraffiniske strukturer, går 
sammen med lignin og danner humin, der nedbrydes langsomt under påsætning af carboxylsyrer 
samt carbonyl- og alkoholgrupper, og det ér påvist, at humin ofte indeholder paraffiniske strukturer, 
som ikke genfindes i HA eller FA [Stevenson 1994, Dai et al. 2001, Tan 2003]. 
 
Polyphenol-teori  
Et nyere alternativ til lignin-teorien, er den såkaldte polyphenol-teori, der, som det vil fremgå, også 
inkluderer lignin som et muligt vigtigt molekyle som udgangspunkt for humificering. Polyphenol-
teorien kan overordnet illustreres som i figur 4. 
Substrat, 
f.eks. Cellulose
Lignin Lignin-
monomerer
Polyphenoler
Biosyntese
Ox
ida
tio
n +
de
me
thy
ler
ing
Phenoloxidase-
enzymer
Quinoner FA HA Humin
Saccharider,
Aminer, etc.
 
Figur 4. Skematisk oversigt over polyphenol-teorien, efter Stevenson (1994). 
 
Om det er lignin eller mikrobiel biosyntese, der er primær kilde til phenoler er en løbende 
diskussion, men det kunne nemt tænkes at være en blanding – i princippet også inden for et enkelt 
humusmolekyle. Det er vist, at HS kan dannes uden tilstedeværelse af lignin, men det er dog en 
generel holdning blandt tilhængere af polyphenol-teorien, at hvis der er lignin tilstede, vil lignin 
bidrage til polyphenoldannelsen, da især mange svampe er i stand til at nedbryde lignin til et væld 
af forskellige aromatiske phenoler, som f.eks. gallussyre og pyrogallol, illustreret i figur 5.  
CH3
O
CH3
O
OH
OH
CH3
O
CH3
O
OH
O OH
OHOH
OH
O OH
OHOH
OH
Sinapylalkohol Syringsyre Gallussyre Pyrogallol
Oxidation Demethylering Decarboxylering
 
Figur 5. Enzymkatalyseret dannelse af polyphenolerne gallussyre og pyrogallol ud fra lignin-monomeren sinapylalkohol 
[Flaig et al. 1975, Stevenson 1994, Tan 2003]. 
 
Mange af de i svampe dannede polyphenoler ekskreeres til det omgivende miljø, hvor de vil kunne 
deltage i polymerisationsreaktioner med andre phenoler via peroxidasekatalyseret radikaldannelse 
eller reagere med aminosyrer, f.eks. via phenolasekatalyseret omdannelse til quinoner (figur 6). 
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 a)
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R
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   Phenoloxidase 
Figur 6. a) Simplificeret polyphenol-amin kondensationsreaktion, i dette tilfælde mellem gallussyre og glycin. En eller 
flere phenolgrupper skal formodentlig oxideres enzymatisk til C=O, som i den nukleophile additionsreaktion i b), før 
reaktionen med en amin vil foregå. 
 
Andre molekyler, der kan reagere med polyphenoler under dannelse af N-holdigt HS er 
aminosaccharider, som f.eks. glucosamin i figur 7, der er almindelige i såvel mikroorganismer som 
frit i jorden [Stevenson 1994].   
a)
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H
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 Phenoloxidase 
Figur 7. a) Aminosacchariden glucosamin. b) Mulig reaktion mellem en polyphenol og en aminosaccharid. 
 
Da der er fundet kulhydratlignende strukturer i de fleste HS [Orlov 1995], må almindelige 
saccharider og polysaccharider også kunne reagere med et eller flere mellemprodukter i 
humificeringen. Reaktionsmekanismen herfor er dog ikke velundersøgt [Bollag et al. 1998]. 
 
Sukker-amin kondensations-teori 
Saccharider og aminer kan, med udgangspunkt i Maillard-reaktionen1, indgå ikke-enzymatiske 
polymerisationsreaktioner. Begge er biprodukter af mikrobiel nedbrydning, og er således til stede i 
jorden, og da det samtidig er kendt, at der kan dannes både phenoler og ketoner ud fra kulhydrater, 
er teorien om sukker-amin-kondensation som humificeringsproces opstået, om end den er mindre 
velbeskrevet og -forstået end de to øvrige beskrevne teorier [Stevenson 1994, Tan 2003, Jokic et al. 
2004]. Da der ikke er lignin tilstede i det marine miljø, kobles teorien især til dannelsen af marine 
humusstoffer [Tan 2003]. 
 
Udover de nævnte organiske molekyler forventes følgende at kunne fungere som 
”humusprecursorer”, og altså deltage i humificeringsprocesser [Tan 2003]: Lipider, steroler, 
steroider, nuklearsyrer, auxiner (plantehormoner), c-vitamin og i nyere tid visse xenobiotica som 
f.eks. phenoxysyrer.  
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1 Reaktion mellem sukkermolekyle i åben konformation og en aminogruppe, under dannelse af en imin. 
 
 
 Det skal understreges, at der ikke er enighed om, hvorvidt humusstoffer er polymerisations-
produkter, og især ikke om graden af polymerisation. Antagelsen om humusstoffer som værende 
store polymerisationsprodukter, bygger bl.a. på de store molekylære masser, der er fundet for især 
HA. Bl.a. Piccolo (2002) argumenter dog stærkt for at den molekylære vægt af HA altid 
overvurderes, på grund af micelledannelse og intermolekylære hydrogenbindinger. Det foreslås i 
stedet, at HA består af supramolekylære associationer mellem nedbrydningsprodukter af dødt 
organisk materiale. Det blev i en nylig undersøgelse konkluderet, at HS hovedsageligt kan opfattes 
som komplekse blandinger af intakte eller let nedbrudte biopolymerer [Kelleher og Simpson 2006]. 
 
Strukturelementer i humusstoffer 
På baggrund af de ovenstående humificeringsteorier, kan en række strukturelementer forventes at 
findes i HS. Aromatiske benzenringe med forskellige substitutioner vil være en vigtig 
grundstruktur. Substitutionerne vil især være phenoliske OH-grupper, ketoner, carboxylsyrer, 
aminosyrer/peptider, aminosaccharider og saccharider. De aromatiske ringe vil ofte være bundet 
sammen med en O-bro, eller med længere alifatiske ethere, som det ses i figur 2 for lignin. 
Herudover er der som nævnt en række andre forventede elementer, men disse er i højere grad 
erfaringsbaserede, og deres inkorporering og tilstedeværelse i humusstoffer mindre velforstået. 
 
Følgende simple forståelsesstrukturer af humussyrer er foreslået på baggrund af hver sin hovedteori: 
   a)     
OH
O
OH
NH
CH3
OH
R
O
O
OH
H
H
H
OH
OH
H OH
H
                      b) 
OH
OHOH
O
O O
OH
O
NH
R
O
NHO
OHOH
OH
OH
O
 
Figur 8. a) Monomer HA dannet af coniferylalkohol, aminosyre og kulhydrat, som foreslået i ligninteorien, efter Tan 
(2003). b) Dimer HA som foreslået ud fra polyphenol-teorien [Stevenson 1994, Tan 2003].  
 
Der er også forsøgt konstrueret modelstrukturer af hele HS´er. Figur 9 viser nogle ofte citerede 
generelle modeller af terrestriske HS´er, samt en akvatisk FA. 
 
 
 
 
 
 
 
 
7 
 
 
 OH
O
OH
O
OH
OH
OH
OH
O
OH
O
OOH
O
OH
O
OH
OH
OOH
O
OH
OH
O
OH O
OH
O
OH
O
OH
OH
O
O OH
O
OH
O
OH
OHOOHO
OH
OH OH
OH
OH
OH O
OH
OH
O
O OH
OH
OH 
 
 
 
8 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
igur 9. a) Modelstruktur af HA, foreslået af Schulten og Schnitzer (1993). Molekylformel: C327H377O89N5. b) Model af 
A fra jord, foreslået af Schnitzer (1978) De 6 enkelte molekyler bindes sammen af hydrogenbindinger. Molekylformel: 
65H42O57. c) Model af akvatisk FA givet ved 4 subfraktioner, foreslået af Leenheer og Rostad (2004). Molekylformel: 
86H78O51. 
æ  for HS-modellerne i figur 9, er den fuldstændige mangel på aminosyrer og kulhydrat. Det er 
ndvidere kun HA-modellen der inkluderer N, og kun i en mængde svarende til 1.3 masse%, 
gesom der kun er 26% oxygen (se tabel 1 for normalværdier). Disse umiddelbart indlysende 
turelle undersøgelser er dog ikke fremsat, og modellerne i figur 9 er stadig at finde, f.eks. 
om hurtige overblik over humusstoffers strukturkarakteristika i lærebøger. 
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F lles
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li
mangler for i hvert fald de to terrestriske HS´er, er blevet påpeget [f.eks. Piccolo 2002, Tan 2003, 
Sutton og Sposito 2005, Kelleher og Simpson 2006]. Alternative modeller, baseret på og kalibreret 
med struk
s
 
I tabel 1 opsummeres nogle eksempler på CHNO-indhold i HS. Herudover indeholder visse H
svovl i masse% op til 3.6, men dog generelt under 1% [Stevenson 1994]. Ofte bliver der ikke 
analyseret for S, og evt. svovldata er ikke inkluderet i tabel 1. 
 
Tabel 1. Eksempler på publicerede procentuelle grundstofsammensætninger i HS 
HS-type C H N O Kilde 
HA tempererede områder 51-59 4.1-5.2 3.4-5.0 33-40 Tan 2003 
HA generelt 54-59 3.2-6.2 0.8-4.3 33-38 Stevenson 1994 
4-52 Tan 2003 
HA tørvejorde 51-54 3.6-5.6 1.7-3.9 37-43 Mao et al. 2000 
HA kompost 60 5.1 1.8 33 Jansen et al. 1996 
HA vulkansk 54-56 2.6-5.4 2.9-5.0 - Conte et al. 1997 
FA tempererede områder 45-51 4.0-5.2 1.1-2.6 4
FA generelt 41-51 3.8-7.0 0.9-3.3 40-50 Stevenson 1994 
Conte et al. 1997 FA vulkansk 42-63 3.0-4.7 3.1-4.8 - 
 
S mm grun mm nger ´er fra selv llige 
m nlunde ens, bo a N- et, nger . Der ses elig 
f  HA og FA, ere O og mindre  N i F evenson  en 
g  sumformel f ´er p 12O  for FA er på (C12H
om det ses, er de opsu erede dstofsa ensætni  af HA ret forske
iljøer noge rtset fr indhold som svi  noget derimod en tyd
orskel mellem m med C og A t. S (1994) beregner
ennemsnitlig or HA å (C10H 5N)x og ´ 12O9N)x.  
 
 
 S ord ´erne me t. ho pper af C-a r billedet 
k igt ud, og giv s. in  nog et fo ge HA´e  menes 
og generelt at være mindre aromatisk og mere carboxylsyreholdigt end HA [Stevenson 1994, 
t 
r 
arboxylsyrer og 
er man derimod på, hv an HS  er sam nsat mh vedgru tomer, se
nap så entyd er f.ek dtryk af le meg rsk llie r, se tabel 2. FA
d
Hayes og Malcolm 2001, Tan 2003]. 
 
Tabel 2. Eksempler på publicerede HS-sammensætninger mht. procentuelt indhold af forskellige carbontyper, funde
med 13C-NMR. Alifatisk C er kulstof i alifatiske kæder, aminosyrer, alkoxygrupper, kulhydrater etc. Aromatisk C e
aromatisk kulstof med og uden substituenter samt dobbeltbundet C. C=O er C-atomer i amider, estere, c
carbonylgrupper.  
HS-type C=O Aromatisk C Alifatisk C Kilde 
HA middelværdi i jord 11 52 37 Tan 2003 
HA jord - 25-42 - Stevenson 1994 
HA tørvejorde 12-26 34-48 26-49 Mao et al. 2000 
HA kompost 16 50 34 Jansen et al. 1996 
A jord 16 38 46 Gunasekara et al. 2003 H
HA akvatisk - 30-36 - Stevenson 1994 
FA middelværdi i jord 18 21 62 Tan 2003 
FA fra en siltjord 27 26 47 Stevenson 1994 
FA akvatisk - 14-18 - Stevenson 1994 
 
De store forskelle i strukture  humussyr  blandt andet have betydning for deres interaktioner 
mede stoffer, og dette forhold vil blive beh  i det følgend
n af e lr vi
med miljøfrem andlet e afsnit. 
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 Humusstoffers interaktion med miljøfremmede stoffer 
At organisk materiale og især humusstoffer i jorden kan adsorbere miljøfremmede stoffer og 
dermed influere deres videre skæbne, har været kendt længe [Senesi 1992, Stevenson 1994, Wais 
1998]. Især størrelsen af adsorptionen samt dennes bindingskarakter, er undersøgt for en lang række 
stoffer, og mange forskellige bindingstyper er foreslået, også inden for en enkelt stofgruppe. 
Ændringen i biotilgængelighed som følge af adsorptionen, og dermed bl.a. stoffernes evne til at 
desorberes igen fra HS, har derimod ikke været genstand for så mange undersøgelser. Generelt 
opfattes adsorberede pesticider dog som utilgængelige for mikroorganismer [Stevenson 1994, Wais 
1998], og efterhånden som den adsorberede fraktion stiger, falder den biotilgængelige fraktion, som 
illustreret i figur 10.  
  
Biotilgængeligt 
Bundet/adsorberet i jord 
Fordampning 
Afstrømning 
Optag i planter 
Mineralisering 
 
 
 
Aktivstof + 
metabolitter 
 
 
 
 
 
 Tid
Figur 10. Eksempel på udviklingen i biotilgængeligheden af et pesticid efter sprøjtning. Efter Wais (1998). 
 
Hvorvidt mineraliseringen af aktivstof/metabolit stopper helt eller blot mindskes, vil bl.a. afhænge 
af, hvorvidt adsorptionen til HS er reversibel [Senesi 1992, Kozak 1996], hvilket igen afhænger af, 
hvilket xenobiotica og hvilken humustype, der er tale om. Hvis der er tale om reversibel adsorption, 
kan den mikrobielle nedbrydning sandsynligvis fortsætte, måske endda i samme tempo som ellers, 
alt efter hvor hurtigt ligevægten indstilles mellem adsorberet og opløst stof. Dette vil blive 
diskuteret mere indgående senere. 
 
I det følgende beskrives kort de bindingsmekanismer, der kunne tænkes at have relevans for 
adsorption af glyphosat og diuron. 
 
Kovalente bindinger er især beskrevet mellem aromatiske aminer og phenoler, f.eks. mange 
pesticiders metabolitter, og aromatiske komponenter i HS [Bollag et al. 1992, Senesi 1992, Wais 
1998]. Kovalente bindinger vil naturligvis være irreversible, og gøre et xenobiotica til en integreret 
del af HS, og dermed stoppe den videre nedbrydning, men samtidig demobilisere og 
”uskadeliggøre” stoffet. 
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 Elektronrige grupper på xenobiotica og elektronfattige områder, som f.eks. quinoner, i HS menes at 
kunne reagere ved elektron donor/acceptor-mekanismer, hvor der dannes et kation-radikal (i 
xenobiotica) og en anionradikal (i HS). Dette resulterer i en forholdsvis stærk kemisk binding. 
Denne bindingstype er bl.a. påvist ved øgning i frie radikaler i forskellige HS efter adsorption af s-
triaziner og phenylureaherbicider til disse [Senesi og Testini 1983, Senesi 1992, Stevenson 1994, 
Wais 1998]. Ifølge Wais (1998) er denne bindingstype irreversibel, men der er dog ikke foretaget 
undersøgelser af, hvorvidt nedbrydningen af stoffer, bundet med denne mekanisme, er mulig. 
 
Carboxylsyregrupper på HS fungerer ofte som ligander for metalioner. C=O-grupper i xenobiotica 
menes at kunne substituere vandmolekyler på disse metalioner, og bindes gennem en såkaldt 
ligandbytning; xenobiotica-C=O…..Mz+-HA. Metalioner vil også kunne fungere som saltbro mellem 
to carboxylsyregrupper; xenobiotica-COO…Mz+...OOC-HA [Stevenson 1994]. Ifølge Wais (1998) er 
disse bindingstyper oftest ikke kvantitativt vigtige.  
 
Med de mange funktionelle grupper, der er i HS, er det oplagt, at mange miljøfremmede stoffer vil 
kunne adsorberes til HS gennem hydrogenbindinger. Adsorptionen vil dog være i konkurrence med 
H-bindinger til vandmolekyler, og vigtigheden af hydrogenbindinger vil utvivlsomt afhænge meget 
af både antallet og typen af funktionelle grupper i både HS og i xenobiotica. Hydrogenbindinger vil 
især forventes at have kvantitativ betydning for adsorption af polære pesticider, som f.eks. 
glyphosat, men muligvis også for mindre polære stoffer, der indeholder O eller N, som f.eks. 
diuron.  
 
Svagere bindinger som dipol-dipol-bindinger, π-bindinger og hydrofob sorption, vil forekomme 
mellem mange miljøfremmede stoffer og HS. π-bindinger, der skyldes overlap af elektronorbitaler 
vinkelret på aromatiske ringe, er vigtig for PAH´er, og sandsynligvis også for mange aromatiske 
pesticider. F.eks. er der en stærk sammenhæng mellem indholdet af aromatiske C-atomer i HS og 
binding af PAH´er til disse, hvilket kan betyde en faktor 10 højere binding til aromatrige HA´er i 
forhold til aromatfattige FA´er [Perminova et al. 1999, Perminova et al. 2001, Schwarzenbach et al. 
2003]. Lignende forhold blev observeret for pesticiderne carbaryl og phosalon, der begge er 
hydrofobe aromatiske stoffer, og hvis Koc-værdier begge varierede op til faktor 5 i forhold til 
aromaticiteten af det organiske materiale i 25 jorde [Ahmad et al. 2001]. Aromaticiteten af HS er 
også vist at have stor betydning for binding af atrazin [Kozak 1996]. Egentlig hydrofob sorption er 
næppe relevant for glyphosat og kun i mindre grad for diuron, men vil som oftest være afhængig af 
indholdet af alifatiske kæder og fedtsyrer i HS [Senesi 1992, Stevenson 1994, Wais 1998]. De her 
nævnte svage bindinger vil som oftest være fuldt reversible [Lee og Farmer 1989, Wais 1998], og 
forhindrer dermed ikke nødvendigvis mikrobiel nedbrydning. 
 
I det følgende vil de to modelpesticider, glyphosat og diuron, kort blive introduceret, efterfulgt af en 
kort gennemgang af det hidtil publicerede angående deres adsorption til organisk materiale og 
specielt til HS. 
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Glyphosat og humusstoffer 
Glyphosat (N-phosphonomethylglycin) er et ikke-selektivt organophospat-herbicid, der adskiller sig 
væsentligt fra de traditionelle organophosphat-insekticider. Det er, som det ses i figur 11, dannet ud 
fra aminosyren glycin, og er et meget vandopløseligt pesticid, der har negativ fordelingskoefficient 
mellem octanol og vand. Der kan derfor ikke forventes nogen hydrofob fordeling mellem glyphosat 
og HS, og hvorvidt HS overhovedet har en betydning for binding af glyphosat i jord står ikke klart 
[Fomsgaard 2004, Sørensen et al. 2006]. Dette skyldes bl.a. at glyphosat gennem 
phosphonogruppen binder stærkt til jern- og aluminiumhydroxider, og det derfor er vanskeligt at 
kvantificere betydningen af HS, hvis der er Fe/Al-oxider til stede. Mange studier af 
glyphosatadsorption i jord, viser positiv korrelation mellem denne og indholdet af Fe og Al, og især 
med indholdet af amorfe Fe/Al-oxider [f.eks. Piccolo et al. 1994, Gerritse et al. 1996, Vereecken 
2005]. Sorptionen sker sandsynligvis gennem phosphonogruppen, da phosphat konkurrerer med 
glyphosat om sorption til Fe/Al-oxider [Sprankle et al. 1975, Gimsing et al. 2004(B), Fomsgaard 
2004, Vereecken 2005]. Adsorption til Fe/Al-oxider er pH-afhængig, med stigende sorption ved 
faldende pH [Gimsing et al. 2004(B), Vereecken 2005], men ser ud til at være delvist reversibel, 
således at glyphosat bundet til Fe/Al-oxider kan desorberes, f.eks. under mikrobiel nedbrydning 
[Sprankle et al. 1975, Piccolo et al. 1994, Gimsing et al. 2004(A)]. Det skal derfor holdes for øje, at 
sorption til HS sjældent vil være den eneste sorption af glyphosat i en naturlig jord, når det 
undersøges, hvorvidt denne sorption overhovedet finder sted. 
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Figur 11. Molekylstruktur af glyphosat i forhold til den omgivende pH-værdi samt opløselighedsdata [Tomlin 1997]. 
 
Der er til dato kun udgivet ganske få publikationer, som omhandler samspil mellem humusstoffer 
og glyphosat. Disse vil i det følgende blive gennemgået i kronologisk rækkefølge: 
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 Sprankle et al. (1975) var de første, der indikerede, at det organiske materiale i jorden kunne have 
en betydning for glyphosats binding i jord. De viste, at glyphosat kunne inaktiveres ved at tilsætte 
trækul og husdyrgødning til en sandjord, mens tilsætning af ethylcellulose kun inaktiverede 
glyphosat i ringe grad. Nomura og Hilton (1977) undersøgte adsorption og nedbrydning af 
glyphosat i 5 vulkanske jorde, og fandt ud af, at der var stor forskel i binding af glyphosat og deraf 
følgende nedbrydningshastighed mellem de forskellige jorde. De fandt en positiv korrelation 
mellem organisk indhold og adsorption af glyphosat, men tilskrev adsorptionen til ler-hydroxider. 
De kunne ekstrahere størstedelen af det bundne glyphosat med NaOH sammen med HA og FA, og 
genfandt størstedelen af det i fulvusfraktionen, men undersøgte ikke, hvorvidt glyphosat var bundet 
til fulvussyren. Madhun et al. (1986) undersøgte seks herbiciders binding til en oprenset HA. 
Glyphosat havde den mindste sorption til HA på 0.32 µmol/g HA, mens diuron havde den højeste 
sorption på 1.09 µmol/g HA. Selvom den oprensede HA altså havde mindst affinitet for glyphosat, 
konkluderede forfatterne dog, at sorptionen kunne have en betydning, da den ikke var væsentlig 
mindre end for de øvrige herbicider. En italiensk gruppe publicerede fra 1991-1996 en række 
artikler, der bl.a. viste binding af glyphosat til forskellige oprensede HA´er ved hydrogenbinding 
mellem -O- og -OH i glyphosats phosphonogruppe og ikke yderligere specificerede funktionelle 
grupper på HA´erne [Miano et al. 1992, Piccolo og Celano 1994]. Bindingen var stærk ved pH=4, 
og blev svækket betydeligt ved pH=6, hvilket blev tilskrevet deprotonisering af phosphonogruppen 
(pK3=5.46), og deraf manglende evne til at hydrogenbinde til f.eks. COO--grupper på HA [Piccolo 
og Celano 1994]. Piccolo et al. (1996) undersøgte fordelingskoefficienter mellem glyphosat og fire 
HA´er, to fra jord (tørvejord og vulkansk jord) samt en HA fra oxideret kul og en HA fra lignit 
(brunkul). HA fra jord havde høj sorption (Freundlich KF fra 179-454 l/kg), mens de to øvrige 
havde væsentligt lavere sorption (KF fra 7-98 l/kg), men dog stadig på højde med ler. Tørve-HA´en 
kunne adsorbere op til 8 mg (47 µmol) glyphosat pr. g HA. Der var ingen tydelig korrelation 
mellem sorption og noget strukturelement i HA [Piccolo et al. (1996)]. Maqueda et al. (1998) 
undersøgte sorption af glyphosat til fulvussyre, der var komplekseret med Al og Fe. Metal-FA viste 
meget høj affinitet for glyphosat, op til 176 µmol/g, med KF-værdier fra 69-173 l/kg. Det kunne dog 
ikke vises, om glyphosat bandt til metalionerne eller til selve fulvussyren. Yu og Zhou (2005) målte 
adsorption til to kinesiske jorde før og efter fjernelse af jordenes organiske materiale, og fandt at 
glyphosatadsorptionen hovedsageligt var styret af det organiske materiale, og i mindre grad af 
Fe/Al-oxider, mens lerpartikler næppe bandt glyphosat i større mængder. Litteraturværdier for 
adsorptionskoefficienter mellem glyphosat og HS er opsummeret i tabel 3. 
 
Tabel 3. KF-værdier (l/kg) og Freundlich (n)-værdier for glyphosat og forskellige HS.2
Adsorbant pH KF n Kilde 
HA (fra jord) 3 179-454 0.54-0.55 Piccolo et al. 1996 
HA (fra kul) 3 7-98 0.51-0.97 Piccolo et al. 1996 
HA (fra kul) 3 65 0.63 Piccolo et al. 1995 
Metal-FA ~4 69-173 0.35-0.43 Maqueda et al. 1998 
                                                 
 
2 For definition af Freundlich-parametrene, se metodeafsnittet. 
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 Diuron og humusstoffer 
Diuron (3-(3,4-dichlorophenyl)-1,1-dimethylurea) tilhører gruppen af phenylureaherbicider, der har 
grundformel som vist i figur 12a, mens selve strukturen af diuron ses i figur 12b. 
Phenylureaherbicider bliver ofte betegnet som polære pesticider, men diuron er dog væsentligt mere 
hydrofobt end glyphosat, hvilket blandt andet ses af dets ca. 300 gange lavere vandopløselighed og 
dets rimeligt høje fordelingskoefficient mellem octanol og vand, hvilket kunne indikere mulighed 
for hydrofobe bindinger til HS udover bindinger relateret til funktionelle grupper på såvel diuron 
som HS, som beskrevet nedenfor. 
a)
NH
N
O
R
R                  b)
NH
N
O C 3
CH3
Cl
Cl
H   
Vandopløselighed Log Kow
36 mg/l 2.85 
Figur 12. a) Grundstruktur for phenylureaherbicider. b) Strukturformel for diuron. Opløselighedsdata fra Tomlin (1997). 
 
Phenylureaherbicider kan som nævnt danne flere typer bindinger til HS. Elektron donor/acceptor-
mekanismer kan sandsynligvis være involveret, hvilket er set for andre phenylureaherbicider 
[Senesi og Testini 1983], ligesom forskellige hydrogenbindinger er sandsynlige [Stevenson 1994, 
Senesi 1992]. Af foreslåede H-bindinger kan nævnes NH…OH-HA og C=O…H2N-HA [Stevenson 
1994], men andre kunne sikkert være mulige. Ligandbytning; C=O…Mz+-HS, er også en mulig 
bindingsmekanisme for diuron til HS. Den aromatiske ring i diuron vil også kunne interagere med 
π-bindinger i aromatiske strukturer i HS.  På trods af ovenstående hypoteser om mulige 
bindingstyper, er bindingen af diuron til HS aldrig blevet undersøgt ved hjælp af f.eks. NMR eller 
IR, men at diuron adsorberes til forskellige typer HS ses bl.a. af nedenstående samling af 
publicerede fordelingskoefficienter mellem diuron og HS eller diuron og jord. 
 
Tabel 4. KF-værdier (l/kg) og Freundlich (n)-værdier for diuron og forskellige HS og jorde. 
Adsorbant pH KF n OM i jord/sediment Kilde 
3Fluka HA 5.6 551 0.69 - Pradas et al. 1996 
Fluka HA 7 Ca. 300 - - Salvestrini et al. 2004 
Tørv 3.5 276 1.03 >90 % Pradas et al. 1996 
6 Italienske jorde 6-8 2.2-7.9 0.77-0.91 0.9-2.0 % Salvestrini et al. 2004 
43 jorde fra Sri Lanka 4-8 0.5-75 1 0.3-15 % Liyanage et al. 2006 
8 ferskvandssedimenter 6-8 6.9-97 0.71-0.92 3.4-29 % Peck et al. 1980 
Bentonit (ler) 8 1.01 0.63 0 Pradas et al. 1996 
 
Af tabel 4 fremgår det, at diuron adsorberes kraftigt til den kommercielle HA fra Fluka, og ligeledes 
til tørven. I såvel de seks Italienske og 43 Sri Lankanske jorde som i de otte ferskvandssedimenter 
var der en god korrelation mellem OM-indhold og diuron-adsorption. Rent ler er, som det ses, en 
dårlig adsorbant for diuron.
                                                 
 
3 Fluka HA minder i elementarkomposition og oprindelse meget om Aldrich HA, som anvendes i denne rapport [Malcolm og MacCarthy 
1986, Chou et al. 1987, Marschner et al. 2005]. 
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 Mikrobiel nedbrydning af glyphosat og diuron 
Glyphosat 
Glyphosat er et kemisk meget stabilt molekyle, der overvejende nedbrydes mikrobielt [Rueppel et 
al. 1977, Helweg 1994, Schuette 1998]. Glyphosat har store variationer i DT50-værdier (50% 
forsvinding), der typisk ligger fra 3-175 dage under naturlige forhold [Helweg 1994].  
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Figur 13. Mikrobiel nedbrydning af glyphosat gennem AMPA eller sarcosin [Jacob et al. 1988, Schuette 1998, Forlani 
et al. 1999, Klimek et al. 2001, http://umbbd.msi.umn.edu]. 
 
Der er beskrevet to nedbrydningsveje for bakteriel nedbrydning af glyphosat, se figur 13, og 
derudover er det sandsynliggjort, at svampe kan nedbryde via en tredje vej, hvor N frigives uden 
frigørelse af P med C-P-lyase [Klimek et al. 2001]. Det antages dog generelt, at langt størstedelen 
af glyphosat i naturlige jorde nedbrydes af bakterier gennem AMPA [Nomura og Hilton 1977, 
Rueppel et al. 1977, Helweg 1994, Schuette 1998, Gimsing et al. 2004(A), Forlani et al. 1999, 
Vereecken 2005]. Dette forhold er ikke umiddelbart indlysende, da adskillige isolerede 
bakteriestammer er vist at nedbryde glyphosat gennem sarcosin, bl.a. bakterier fra familierne 
Agrobacterium, Alcaligenes, Arthrobacter, Pseudomonas og Bacillus [Wacket et al. 1987, 
Schowanek og Verstraete 1990, Quinn et al. 1989, Pipke og Amrhein 1988(B), Jacob et al. 1988], 
mens nedbrydning via AMPA kun er fundet blandt stammer fra familierne Arthrobacter, 
Flavobacterium og Pseudomonas [Pipke og Amrhein 1988(A), Balthazor og Hallas 1986, Jacob et 
al. 1988, Peñaloza-Vazquez et al. 1995]. C-P-lyase er et vidt udbredt enzym [Kononova og 
Nesmeyanova 2002], men AMPA er den oftest observerede metabolit. Gimsing et al. (2004(A)) 
fandt positiv korrelation mellem antal Pseudomonas Spp.-bakterier og glyphosatmineralisering i 8 
jorde, men ikke korrelation med totalt antal heterotrofe bakterier. Herudover er der ikke fundet 
indicier for, hvilke bakterier der kvantitativt er vigtige i nedbrydningen af glyphosat i naturlige 
jorde. Interessant er det, at nogle jorde der aldrig tidligere har været i kontakt med glyphosat kan 
udvise høje mineraliseringspotentialer [Strange-Hansen et al. 2004, Sørensen et al. 2006], mens 
andre jorde udviser minimal mineralisering. 
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 Kinetikken af glyphosatnedbrydning er blevet beskrevet som værende 1.-ordens [Nomura og Hilton 
1977, Cheah et al. 1998], mens Eberbach (1998) beskrev nedbrydningskinetikken som værende 1.-
ordens men med tilgængeligheden af glyphosat for nedbrydning som værende afhængig af 
desorptionsrater i jorden, hvilket resulterer i dårlige fits med 1.-ordens modeller. Eberbach (1998) 
forklarer dette med udgangspunkt i en 2-kompartmentsmodel, som første gang blev foreslået af 
Hamaker og Goring (1976), se figur 14. 
 
 k1 (Adsorption) 
Tilgængelig fase 
(Pesticid i opløsning) 
Utilgængelig fase 
(Adsorberet pesticid) 
k2 (Desorption) 
 
 
k3 k4 ? (=0)  
 
Nedbrudt pesticid 
(metabolitter og CO2) 
 
 
Figur 14. 2-kompartment model for nedbrydning af pesticider i jord, efter Hamaker og Goring (1976) og Eberbach 
(1998). k4 anses ikke for mulig [Eberbach 1998]. Tilsvarende model kunne opstilles for evt. metabolitter. 
  
Diuron 
Diuron kan nedbrydes abiotisk til 3,4-dichloranilin (3,4-DCA), men for 4<pH<9 og for temperatur 
<20°C er halveringstiden dog adskillige år [Salvestrini et al. 2002], og mikrobiel nedbrydning må 
forventes at have størst betydning i naturlige jorde, hvor DT50 i gennemsnit er ca. 90 dage 
[Moncada 2004]. Feltstudier har dog også vist væsentligt langsommere forsvinding end dette 
[Goody et al. 2002]. Den første del af diurons nedbrydning under aerobe forhold ses i figur 15.  
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Figur 15. Første del af nedbrydningsvejen for diuron [Goody et al. 2002, Sørensen et al. 2003, Giacomazzi og Cochet 
2004]. 
 
Evnen til delvist at nedbryde diuron er fundet blandt bakterier fra familierne Acinetobacter 
[Dellamatrice og Monteiro 2004] og Arthrobacter [Turnbull et al. 2001(A), Tixier et al. 2002] samt 
hos svampearter i familierne Actinomycete [Esposito et al. 1998], Cunninghamella, Beauveria og 
Mortierella [Tixier et al. 2000]. Begge Arthrobacter-stammer foretog sandsynligvis en direkte 
spaltning til 3,4-DCA [Turnbull et al. 2001(B), Tixier et al. 2002], mens det ikke blev undersøgt, 
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 hvilken nedbrydningsvej Acinetobacter-stammen fulgte. Svampe er kun vist at kunne foretage en 
N-demethylering med dannelse af DCPMU og DCPU, og ikke videre omdannelse til 3,4-DCA 
[Tixier et al. 2002, Giacomazzi og Cochet 2004]. Involvering af flere mikroorganismer i 
nedbrydningen af phenylureaherbicider, herunder både bakterier og svampe, er blevet foreslået, 
men aldrig undersøgt [Sørensen et al. 2003].  
 
3,4-DCA 
3,4-DCA vil, som det ses af figur 15, være et uundgåeligt mellemprodukt i den mikrobielle 
nedbrydning af diuron. Den videre nedbrydning af 3,4-DCA til fuldstændig mineralisering er ikke 
velbestemt, og de betydende mikroorganismer ikke identificeret, men da denne metabolit (ligesom 
DCPMU og DCPU) er mere giftig end moderstoffet diuron [Giacomazzi og Cochet 2004], er det 
vigtigt ikke bare at fokusere på skæbnen af selve diuron, men også at se hvilke metabolitter der 
dannes, og hvorledes de opfører sig videre i miljøet. 3,4-DCA betragtes overordnet som svært 
nedbrydeligt, men hele 13 studier har vist delvis bionedbrydning af 3,4-DCA [Giacomazzi og 
Cochet 2004]. Nedbrydning er vist både for bakterier [f.eks. Travkin et al. 2003] og for svampe 
[f.eks. Tixier et al. 2002]. Der er sandsynligvis flere veje for den komplette mineralisering af 3,4-
DCA, men identificerede mellemprodukter kan ses i figur 16. 
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Figur 16. Eksempler på metabolitter af 3,4-DCA [Giacomazzi og Cochet 2004]. 
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 Metode 
 
I dette afsnit beskrives dels de anvendte metoder, der blev anvendt til fremskaffelse af data i 
laboratoriet, dels de data-analyser, der efterfølgende blev udført. 
Isolering af HA og FA 
I alt blev der isoleret HA og FA fra 7 jorde, hvoraf de 6 senere anvendtes i sorptions og 
nedbrydningsforsøg. De 6 jorde var fordelt på tre lerede jorde fra Slæggerup på Sjælland; en A-
horisont (0-25 cm, benævnt SlA), en B-horisont (40-65 cm, benævnt SlB) og en mørk tørveagtig 
jord fra et tidligere vådområde (herefter benævnt Tørv), samt tre sandede jorde fra en mark ved 
Fladerne Bæk i Jylland; A-horisont (0-30 cm, SlA), B-horisont (ca. 50 cm, SlB) samt en C-horisont 
(200-235 cm, SlC). På tidspunktet for udtagning af jordprøver, var ”sprøjtehistorien” mht. 
glyphosat og diuron følgende på de to marker: I Slæggerup var der sprøjtet med glyphosat 3 og 6 år 
før udtagning. Der var ikke sprøjtet med diuron, men med det beslægtede herbicid isoproturon 6, 7 
og 8 år før udtagning. Jorden fra vådområdet har aldrig været udsat for direkte behandling med 
pesticider. På marken ved Fladerne Bæk, var der regelmæssigt anvendt glyphosat, men ikke diuron. 
Dog var der året før prøveudtagning anvendt det tæt beslægtede phenylureaherbicid linuron.  
 
Fladerne Bæk 
Slæggerup 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figur 17. Placering af de to lokaliteter i geografisk og geologisk sammenhæng. Slæggerup ligger på typisk østdansk 
moræneler, mens Fladerne Bæk ligger på en sandet smeltevandsaflejring. 
 
Isoleringen af HA og FA var inspireret af IHSS´ standardmetode [http://www.ihss.gatech.edu/ 
soilhafa.html], men med mindre afvigelser i bl.a. FA-oprensningen, herunder at fraktionerne FA1 
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 og FA2 ikke blev blandet sammen, og FA3 ikke blev smidt ud. Proceduren er opsummeret i 
flowdiagrammet, figur 18. Mere detaljeret beskrivelse af oprensningen findes i appendiks 1a.  
  
 
FA-prøver 
HCl-ekstrakt FA-opløsninger 
Dialyse og 
frysetørring 
HA-prøve 
Supelite 
DAX-8-
procedure 
  IR-120 og 
  frysetørring 
Na-FA-opløsninger 
HA-bundfald 
HCl-ekstrakt (FA1) Jord 
0.1 M HCl 
Jord (udsmid) 
NaOH + N2
Centr. 
6 M HCl til 
pH=1  
Centr. 
HAFA-
ekstrakt 
HA-bundfald 
 
HCl/HF +  
Omrystning 
HA-opløsning  
6 M HCl til 
pH=1 
Centr. 
HA-bundfald  FA-opløsning (FA3) 
KOH + N2 + KCl  
Centr. 
FA-opløsning (FA2) HA- 
bundfald 
Tørret og sigtet Jord 
Isolering af humus- og fulvussyre  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figur 18. Flowdiagram over den anvendte humusoprensning.  
 
Aldrichs standardhumus indeholdt ca. 30% aske fra start og gennemgik derfor ovenstående 
procedure fra genopløsningen i 0.1 M KOH. 
 
Der blev målt glødetab på tørrede jorde før og efter ekstrahering med NaOH. 2 x ca. 10 g jord blev 
tørret ved 105°C og afbrændt ved 550°C i 2 timer. Askeindhold i de frysetørrede HS-prøver blev 
bestemt ved at afveje 2-10 mg HS og afbrænde dette ved 550°C i 2 timer. Materiale der ikke var 
afbrændt, blev defineret som aske. På baggrund af vejevægtens nøjagtighed, kunne der kun måles 
askeindhold ned til ca. 0.3%. 
Fe-indhold 
Asken fra de glødede HS´er blev undersøgt for evt. Fe-indhold, der kunne være problematisk i 
NMR-forsøgene. 30-50 mg af HS´erne Aldrich HA, Tørv HA, SlA HA, FlA HA og FlB FA1 blev 
glødet ved 550 °C, og opløst i 3 ml 2 M HCl. Fe3+ blev reduceret med NH2OH, og komplekseret 
med 2,2-bipyridin i acetatbuffer. Prøverne blev analyseret spektrofotometrisk ved 520 nm. 
Detektionsgrænsen var på ca. 0.1 mg Fe / g HS. Ingen HS´er viste Fe-indhold over denne grænse. 
CHNS-analyser 
Det procentuelle indhold af grundstofferne C, H, N og S blev målt på en EA 1110 CHNS-analyzer 
(CE-Instruments). Analysatoren blev isat en glaskolonne med ca. 90 mm kobber og 60 mm 
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 wolframoxid, til fuldstændig oxidation af CHNS-forbindelser. Efter kalibrering med methionin, 
blev der afvejet ca. 2 mg HS, og disse blev analyseret i serier på 5-10 prøver med 2 
methioninstandarder imellem hver serie.  
Liquid-state 13C-NMR 
31-84 mg HS blev opløst i 680 µl H20/D2O(20%) (99.9% D2O fra Fluorochem Ltd), og pH blev 
efterfølgende indstillet med 10 M NaOH, til ca. pH=11 for HA og til ca. pH=7 for FA, for at undgå 
autooxidering af disse. Det blev for alle HS noteret, hvor meget NaOH, der skulle bruges for at 
opnå pH=7. Alle 13C-spektre blev optaget ved 25°C på et Varian 600 NMR-apparat isat 5mm BB-
probe, ved 150 MHz. Spectral Width blev sat til 40000 Hz (-22 – 242 ppm), og der blev optaget 
45000-123000 transienter. 3-(trimethylsilyl)-propionsyre (TSP) blev brugt som ekstern reference.  
 
For at give en indikation af NOE-effekt4 og relaxationstider, blev følgende eksperiment opstillet og 
kørt på den samme prøve af 80 mg Tørv HA: 
Delay-tid = 1 s med 1H-dekobling både i delay og under aquisition. 
Delay-tid = 1 s kun med 1H-dekobling under aquisition. 
Delay-tid = 2 s kun med 1H-dekobling under aquisition. 
Øvrige parametre var konstante. Resultaterne af forsøget ses i figur 19 og tabel 5. 
   
Figur 19. NMR-spektre af 80 mg Tørv HA, med variable delay-tider og dekoblingsopsætninger. 
a) d1=1s med 1H-dek. i d1.                         b) d1=1s uden 1H-dek. i d1.                      c) d1=2s uden 1H-dek. i d1. 
 
Tabel 5. Procentuelle integraler af spektrene i figur 19.  
 C=O COO ArO ArH Artot Kulhydrat AlkO/AlkN Alk 
Tørv HA dek. i d1 <½ 11 11 29 40 11 10 28 
Tørv HA d1= 1s <½ 16 13 30 43 10 7 24 
Tørv HA d1= 2s ½ 17 14 30 44 9 7 22 
 
Som det ses, viser spektret med dekobling under delay en noget større alifatisk top og en noget 
mindre carboxylsyre-top end de øvrige to spektre, sandsynligvis på grund af opbygning af NOE. 
Selvom der er små forskelle på, om delaytiden er 1 eller 2 sekunder, ser det ud til at ét sekunds 
delay uden 1H-dekobling er nok til at fjerne det meste af NOE-effekten og samtidig nok til en 
næsten fuldstændig relaxation af alle carbontyper, således at de resterende forsøg kunne køres med 
1 sekunds delay og deraf følgende tidsbesparelse. 
                                                 
 
4 NOE = Nuclear Overhauser Effect; overførsel af spin-polarisation fra f.eks. 1H til 13C resulterende i overvurdering af H-bundne C-
atomers kvantitet i forhold til ikke-H-bundne C-atomer. 
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På baggrund af ovenstående blev følgende pulssekvens anvendt: Delay = 1000 ms, pulsbredde = 6 
µs, aquisition = 438 ms. Der blev dekoblet på 1H under aquisition, men ikke under delayet for at 
undgå opbygning af NOE, se figur 20. Liniebredden blev i alle tilfælde sat til 50 Hz før fasning og 
integrering. 
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Figur 20. Pulssekvens for de optagne 13C-spektre. d1 = delay. pw = pulsbredde. at = aquisition time. 
d1 pw at
1H decoupling 
 
Helt afgørende for de senere konklusioner er en korrekt tilordning af toppe og efterfølgende 
integrering af disse i NMR-spektrene. Da NMR-spektre af HS består af en lang række forskellige 
toppe, kan man ikke foretage en egentlig tilordning af de enkelte toppe, men derimod udpege 
områder med bestemte funktionelle grupper på baggrund af viden om disse gruppers kemiske skift. 
I figur 21 er givet eksempler på kemiske skift i molekyler, der kunne tænkes at være indbygget i 
HS. 
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Figur 21. Kemiske skift for C-atomer i a) Gallussyre, b) Aminosyren Valin, c) Glucose. Tal i parentes er kemiske skift 
ved deprotonisering af carboxylsyre- og phenolgrupper. Efter [Kalinowski 1987 og SDBS på www.aist.go.jp] 
 
I figur 22 er de maksimale udbredelsesområder for kemiske skift angivet. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figur 22. Oversigt over de maksimale udbredelsesområder i kemisk skift (i ppm) for bestemte C-atomer, markeret med 
fed skrift. For pH-afhængige kemiske skift gælder følgende farvekode:           = Interval ses kun ved ved protoniseret 
COOH/Ar-OH (pH < pKa)         = Interval ses kun ved ved deprotoniseret COOH/Ar-OH. (pH > pKa)            = Overlap 
mellem           og         . Konstrueret især på baggrund af Kalinowski (1987). 
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 På baggrund af ovenfor beskrevne ppm-værdier, blev det besluttet at integrere spektrene som følger: 
0-46 ppm: Alifatisk (f.eks. aminosyresidekæde-C)  
47-60 ppm: Aminosyre-αC/alkoxy-C (f.eks. methoxygrupper fra lignin)  
61-83 ppm: Kulhydrat-C (Ca. 83% af samlede kulhydrat-C)  
83-90 ppm: C-O, hvor C har i alt mindst 3 α- eller β-C-atomer. 
90-135 ppm: ArC-H + ca. 17% af samlede kulhydrat (fratrækkes og lægges til de 83%) 
136-165 ppm: ArC-O  
165-172 ppm: Amid-CON eller ester COO-C 
172-192 ppm: Carboxylsyre, COOX, hovedsageligt COO- ved de aktuelle pH-værdier.  
193-220 ppm: C=O.  
 
Yderligere præcision af ovenstående, med et konkret spektrum som model, kan ses i figur 26, side 
32. 
PCA-analyse 
Der blev foretaget Principal Komponent Analyse (PCA) på alle oprensede HS´er på baggrund af 
CHNS-data. PCA-analyser blev foretaget og behandlet i Statistica (StatSoft®). På 13 HS´er blev der 
kørt PCA på baggrund af både CHNS- og NMR-data. I denne analyse blev der foretaget Varimax-
rotation til simplificeret fortolkning af loading-data. Teoretiske factor-scores blev beregnet for 3 
model-HS´er, ved at normalisere variable i modellerne på baggrund af data for de variable, der 
indgik i PCA-analysen. 
Titrering 
Til bestemmelse af indholdet af phenoliske grupper og til verificering af carboxylsyreindhold 
foretoges en titrering af relevante humusstoffer på følgende måde: 10.0 mg HS blev afvejet og tilsat 
3 ml H2O. Herefter titreredes med 0.1 M NaOH, 20 µl ved hver tilsætning, hvorefter pH blev målt 
og noteret. 
13C-NMR-simulering 
Beregning af kemiske skift for egne og andres modelhumusstoffer blev foretaget med software-
programmerne NMRPredict og ChemDraw. Toppene blev pålagt liniebredde (400 Hz ved halv 
tophøjde) og simuleret efter forudsætningen at båndene var Lorentz-formede [Hansen 2006]. 
Sorptionsforsøg 
Der blev udført to sorptionsforsøg. Ét, hvor adsorption og desorption af glyphosat og diuron blev 
målt på seks jordtyper, der tidligere var ekstraheret for humus, samt en grusjord der blev brugt til 
glyphosatmineralisering, se 1), og ét forsøg, hvor adsorption og desorption af de to pesticider blev 
målt direkte på udvalgte oprensede humusstoffer, se 2). 
 
1) Der blev målt sorption på de naturlige jorde, på HS-ekstraherede jorde og på jorde, hvor alt 
organisk materiale var afbrændt ved 550°C. Forsøgene blev grundlæggende udført efter standard-
metode [OECD 1997], dog med visse afvigelser. Detaljeret forsøgsbeskrivelse ses i appendiks 1b.  
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Adsorption og desorption blev beskrevet med Freundlich-isotermer efter Freundlich-ligningen: 
 
n
wfs CKC ⋅=  
 
hvor Cs er koncentrationen af pesticid i jorden i mg/kg, Cw er koncentration i væsken i mg/l, KF er 
Freundlichkonstanten i l/kg og n beskriver ikke-lineariteten af isotermen. Isotermer blev fittet i 
Microsoft Office Excel med potensfunktion, uden angivelse af evt. forventet skæring ved (0,0). 
 
2) Sorption til fast (f.eks. udfældet) organisk sorbent er i få tilfælde tidligere blevet målt med 
metoder inspireret af sorption til jord [f.eks. Piccolo et al. 1996], og en lignende metode blev 
opstillet til måling af sorption til HA ved pH≈3. Der er ikke tidligere målt sorption til humusstoffer i 
opløsning, og der blev derfor udviklet metoder til sorption til HA ved pH=7 og til FA ved to pH-
værdier. 
 
Sorption af glyphosat og diuron til HA: 20 mg (til glyphosat) eller 10 mg (til diuron) HA blev 
afvejet i glasbeholder og tilsat 2 ml vandig pesticidopløsning med en 14C-aktivitet på 20000 DPM 
og pesticidkoncentration på enten 0.2, 2 eller 20 mg/l. HA gik ikke i opløsning ved tilsætning af 
væsken. Efter måling af pH, blev blandingen omrystet i 70 timer, centrifugeret (14000 g, 10 min.), 
og 1 ml væske blev udtaget til tælling på en Wallac 1409 LSC-tæller. Resten af væsken blev 
herefter fjernet, bortset fra det af HA tilbageholdte, som blev kvantificeret, hvorefter der tilsattes     
2 ml 1 mM HCl (pH=3), til måling af desorption. Efter 70 timers omrystning blev prøverne igen 
centrifugeret, og 1 ml væske blev talt på LSC-tæller. Til to HA´er blev der endvidere målt 
adsorption ved pH=7 på følgende måde: 10 mg HA blev opslæmmet i 1 ml pesticidopløsning 
(0.2/2/20 mg/l, 10000 DPM/ml) og opløst ved tilsætning af NaOH til pH≈7. Opløsningen overførtes 
til dialysesæk (3500 MWCO), der placeredes i glasvial sammen med yderligere 1 ml 
pesticidopløsning samt 2 ml H2O, således at koncentrationen var 0.1/1.0/10 mg/l og 5000 DPM/ml. 
Efter 70 timers omrystning blev der udtaget 1 ml af dialysevæsken til tælling på LSC. Inden tælling 
blev evt. HA <3500 Da, der havde passeret dialysesækken, fældet med 6 M HCl. Metoden kunne 
ikke anvendes til måling af desorption, der derfor ikke blev målt ved dette pH. 
 
Sorption af glyphosat til FA: 10 mg FA blev afvejet i glasbeholder og tilsat 2 ml 
glyphosatopløsning (20000 DPM, 0.2, 2 eller 20 mg/l). FA gik i opløsning med resulterende pH ≈ 
2. Der blev dels udført et sorptionsforsøg ved dette pH, dels ved pH=7 (indstillet med 6 M NaOH), 
dvs. på hver side af glyphosats pK3 (5.46). De 2 ml glyphosat/FA-opløsning blev efter 70 timers 
omrystning påført en 3 ml kolonne med Supelite DAX-8 materiale med 0.1 M HCl som eluent. 
Opløsningen med pH=7 blev surgjort med 6 M HCl umiddelbart inden påsætning. Ubundet 
glyphosat opsamledes i de første 10 ml eluent (1 ml/min), og efterfølgende tilbageelueredes FA 
med 10 ml 0.1 M NaOH (1 ml/min). 2 ml af glyphosatopløsningen overførtes til 10 ml LSC-væske 
og blev talt som ikke-adsorberet glyphosat. 1 ml af FA-opløsningen blev talt på LSC-tæller, mens 
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 de resterende 9 ml blev indstillet til oprindelig pH (2 eller 7), og sat til omrystning for måling af 
desorption. Efter 70 timers omrystning blev proceduren med påsætning på kolonne gentaget, og 
14C-aktiviteten blev igen målt, dels i det ikke sorberede, dels i det til FA sorberede glyphosat. 
 
Sorption af diuron til FA: 10 mg FA blev afvejet i glasbeholder og tilsat 2 ml diuronopløsning 
(20000 DPM, 0.2, 2 eller 20 mg/l). pH blev indstillet til 7 med 6 M NaOH. Efter 70 timers 
omrystning blev opløsningen påført en 3 ml glaskolonne med Supelite DAX-8 materiale med 0.1 M 
NaOH som eluent (1 ml/min). FA blev opsamlet i de første 10 ml eluent, mens frit diuron blev 
frigjort fra kolonnen med 10 ml 80% MeOH (1 ml/min). 2 ml af diuronopløsningen overførtes til 10 
ml LSC-væske og blev talt som ikke-adsorberet diuron. 1 ml af FA-opløsningen blev talt på LSC-
tæller, mens de resterende 9 ml blev indstillet til pH=7, og sat til omrystning for måling af 
desorption. Efter 70 timers omrystning blev proceduren med påsætning på kolonne gentaget, og 
14C-aktiviteten blev igen målt, dels i det ikke sorberede, dels i det til FA sorberede diuron. 
 
Efter biosyntese af 3,4-dichloranilin (3,4-DCA), blev der målt sorption af dette til to naturlige jorde; 
A-horisonten fra Slæggerup og C-horisonten fra Fladerne Bæk. Der blev lavet en stamopløsning af 
3,4-DCA (20 mg/l, 100000 DPM/ml), som blev brugt til at opnå koncentrationer på 0.1, 1.0 og 10 
mg/l, men altså med forskellig 14C-aktivitet. Der blev anvendt 1 g A-horisont og 2 g C-horisont til 5 
ml væske, og ellers blev forsøget udført som beskrevet for glyphosat og diuron i appendiks 1b. 
 
Adsorption og desorption blev i alle tilfælde beskrevet med Freundlich-isotermer. 
 
Fe- og Al-indhold 
Amorfe jern- og aluminiumoxider blev ekstraheret med oxalsyre efter metode fra Allen (1989): 2.0 
g sigtet (2 mm) jord blev tilsat 80 ml 3% w/v oxalsyre (Merck) og henstod i 16 timer. 
Opslæmningen blev herefter rystet i 1 time og filtreret gennem et GF/C glasfiberfilter (Whatman). 
Indhold af Fe og Al i opløsning blev målt på et Perkin Elmer AANALYST 400 atomabsorptions-
spektroskop. 
 
Jordtekstur 
Fordeling af kornstørrelse i jordene, ved sigtning, blev målt af Sedimentlaboratoriet ved 
Kvartærgeologisk Afdeling, GEUS. Kornfordelingen blev opgjort i ler + silt (<0.063 mm), fint sand 
(0.063-0.2 mm), medium sand (0.2-0.6 mm), groft sand (0.6-2 mm) samt grus (> 2 mm). 
Nedbrydningsforsøg 
Der blev udført to nedbrydningsforsøg. Ét forsøg med de seks jordtyper, der tidligere var 
ekstraheret for humus, samt steriliseret syrevasket grus som kontrol, se 1), og ét forsøg med 
tilsætning af forskellige kemisk karakteriserede HS´er til HS-fattig jord, se 2). 
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 1) Nedbrydningsforsøg med naturlige jorde 
25 g jord med naturligt vandindhold blev afvejet, og tilsat 2 ml pesticidopløsning. 
Glyphosatopløsningen var 25 mg/l og 5176 DPM/ml, mens diuronopløsningen var 23.75 mg/l og 
5420 DPM/ml. 2 ml 0.5 M NaOH med phenolphtalein som pH-indikator, blev placeret i et lille rør 
sammen med jorden som CO2-fælde. Der blev opsat fem glas med hver jord for hvert pesticid, og 
der blev ekstraheret efter dag 5, 10, 20, 40 og 80. Udvikling af 14CO2 blev målt mindst hver 5. dag, 
ved at overføre de 2 ml NaOH-opløsning til 10 ml LSC-væske, og tælle denne blanding på 
scintillationstæller, hvorefter frisk NaOH-opløsning blev placeret i CO2-fælderne.  
 
Sekventiel ekstrahering 
Detaljeret beskrivelse af de sekventielle ekstraheringsmetoder der blev opstillet og anvendt, ses i 
appendiks 1c, men beskrives kort her: 
Glyphosat: Glyphosat-prøverne blev først ekstraheret med H2O (”H2O-fraktion”), så 0.1 M HCl 
(”FA1-fraktion”), og til sidst med 0.1 M NaOH, som ved surgøring med HCl blev splittet op i en 
”FA2-fraktion” og en ”HA-fraktion”. ”FA1-fraktionen” vil ud over glyphosat bundet til FA1 
indeholde evt. calciumbundet glyphosat. ”FA2-fraktionen” vil udover FA2-bundet glyphosat 
indeholde glyphosat bundet til Fe- og Al-oxider. ”FA2-fraktionen” blev på dag 80 undersøgt for, 
hvor meget glyphosat, der reelt var bundet til FA2 ved at immobilisere FA2 på en DAX-8 kolonne, 
hvorfra glyphosat bundet til Fe/Al ville blive elueret til måling på LSC. 
Diuron: Diuronprøverne blev først ekstraheret med H2O. Herefter blev de delt i to, hvorefter 
halvdelen gennemgik samme procedure som beskrevet ovenfor for glyphosat, hvorved prøven blev 
fraktioneret i en ”FA1-fraktion”, en ”FA2-fraktion” og en ”HA-fraktion”. Det vil ikke her forventes 
at diuron er bundet til andet end HS i de ekstraherede HS-fraktioner. Den anden halvdel af 
diuronprøverne blev ekstraheret med 75% MeOH. 
 
Analysemetode til kvantificering af diuronmetabolitter. 
H2O- og MeOH-fraktionerne fra ekstraheringen af diuron blev inddampet ved 40°C og N2-
atmosfære til ca. 200 µl, tilsat 200 µl MeOH for at holde diuron i opløsning samt undgå mikrobiel 
aktivitet, og derefter undersøgt for evt. metabolitter med tyndtlagskromatografi (TLC). TLC-
metoden var følgende: 10-80 µl  af de inddampede fraktioner blev påsat en Silica gel 60 -plade 
(Merck) med et 10 µl kappilærrør til en 14C-aktivitet på min. 200 DPM pr. påsætning. Metabolitter 
blev adskilt fra diuron med en blanding af CH2Cl2 (95%) og MeOH (5%) som eluent på en 
CAMAG Horizontal Developing Chamber 2. Pladerne blev analyseret autoradiografisk på en 
Cyclone Scanner (Packard Instrument Co.) med Optiquant 03.10 Software (Packard Instrument 
Co.). 
 
For at identificere de fundne metabolitter, blev der ”syntetiseret” diuronmetabolitter ved hjælp af 
svampen Gr4 og bakterien D47. Dyrkningsbeskrivelse af de to mikroorganismer følger nedenfor. I 
figur 23 ses identifikationen af metabolitter med TLC: 
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a)  
 
 
 
 
 
b) 
Figur 23. Identifikation af diuron-metabolitter. a) Diuronnedbrydning i vand med svampen Gr4. Efter 10 dage ses kun 
DCPMU, efter 18 dage anes DCPU, og efter 34 dage er det meste dannede DCPMU omdannet til DCPU. b) 
Diuronnedbrydning i FlC-jord med tilsætning af bakterien D47, der nedbryder diuron direkte til 3,4-DCA. Det ses især 
efter 14 dage, at en del 14C sidder bundet i HS, der ikke eluerer med i den stærkt hydrophobe eluent. 
4d 
Diuron 
DCPMU 
8d
18d10d 
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Tabel 6. Retentionstider for diuronmetabolitter med den anvendte TLC-metode. 
Metabolit DCPU DCPMU Diuron 3,4-DCA 
Rf 0.21 0.28 0.36 0.60 
 
2) Nedbrydningsforsøg med jorde tilsat HS 
Glyphosat: C-horisonten viste ingen betydelig nedbrydning af glyphosat i løbet af 80 dage, og blev 
efter screening af forskellige jorde erstattet af en grusjord, der viste ca. 15% glyphosat-
mineralisering over 38 dage i et pilotforsøg. Jorden har kornstørrelse fra 0-2.5 mm og er tidligere 
beskrevet at kunne mineralisere glyphosat [Strange-Hansen et al. 2004]. Nedbrydningsforsøget blev 
udført således: 310 mg af hvert af humusstofferne Aldrich HA, SlA HA og FlB FA1 blev afvejet og 
tilsat 1.2 ml H2O. pH blev efterfølgende justeret til ca. 6 med 6 M NaOH (150-320 µl) dels for at 
bringe HS´erne i opløsning, dels for at opnå pH mellem 7-8 efter tilsætning til jorden, der havde 
naturligt pH=8.3. Det opløste HS blev fordelt i 31 g jord, jorden blev omhyggeligt homogeniseret 
ved omrøring og blev stillet ved 15°C i 24 timer. Herefter blev 10.5 g jord afvejet, svarende til 10.0 
g jord med naturligt vandindhold, og tilsat 1 ml pesticidopløsning (20 mg/l, 104000 DPM/ml), så 
jorden var netop vandmættet. Der var således 3 replikater for hvert HS, og herudover 3 
kontrolreplikater uden HS, der blev tilsat 0.5 ml vand justeret til pH=5 med HCl i stedet for 0.5 ml 
HS-opløsning. 2 ml 0.5 M NaOH med phenolphtalein som pH-indikator, blev placeret i et rør 
sammen med jorden som CO2-fælde. Denne blev udtaget til LSC-tælling og udskiftet mindst hver 5. 
dag. Ved forsøgets afslutning (dag 81) blev alle prøver ekstraheret først med H2O, dernæst med 0.5 
M NaOH og talt på LSC-tæller. 
Sideløbende blev kørt et mineraliseringsforsøg med 10 g af hver af jordene SlA, SlB samt SlB + 1% 
SlA HA. HA blev tilsat i 800 ul opløsning efter justering af pH til 7, SlB-prøven blev tilsat 800 µl 
H2O og SlA-prøven 700 µl H2O, således at vandindholdet var det samme i alle prøver. 
Glyphosatkoncentrationen i jordene var 2.0 mg/kg (104000 DPM/prøve).  
 
 
 Diuron: C-horisonten viste ingen betydelig nedbrydning af diuron i løbet af 80 dage, og det blev 
opgivet at finde en jord med lavt indhold af OM, der kunne nedbryde diuron naturligt. I stedet blev 
forsøget udført med tilsætning af bakterier, der tidligere er beskrevet at kunne nedbryde diuron 
[Cullington og Walker 1999, Turnbull et al. 2001(A)]. Arthrobacter-bakteriestammen, D47, kan 
nedbryde diuron til 3,4-dichloranilin i et enkelt trin uden yderligere nedbrydning af den dannede 
metabolit [Turnbull et al. 2001(B)]. D47 blev dyrket i 100 ml standard Luria-Bertani (LB) -medie 
(Becton Dickinson Microbiology Systems) ved 20°C under sterile forhold. Efter 4-7 dages vækst 
blev bakterierne høstet ved centrifugering (4000 g, 10 min.), vasket 2 gange i miliQ-H2O, 
resuspenderet i H2O og tilsat jorden i en konc. på ca. 5*108 celler pr. g jord, estimeret 
spektrofotometrisk med måling af absorption ved 600 nm i inoculum (OD600) [Sørensen 2006]. Et 
pilotforsøg over 21 dage blev udført ved at tilsætte D47-cellerne sammen med 2 ml diuron (20 mg/l, 
106000 DPM/ml) til 2x20 g jord og 4 gange udtage 5.5 g jord+pesticid, ekstrahere med 5 ml 
methanol, og måle total 14C med LSC samt 14C-3,4-dichloranilin-dannelse med TLC. En stor del af 
det dannede 14C-3,4-dichloranilin kunne ikke ekstraheres med MeOH, men blev ekstraheret med 
først 5 ml 0.1 M NaOH efterfulgt af 5 ml CH2Cl2. For at undersøge den videre skæbne af det 
dannede 3,4-DCA, blev det i et pilotforsøg undersøgt om Variovorax sp. -stammen SRS16, der kan 
mineralisere linuron (N-(3,4-dichlorophenyl)-N´-methoxy-N´-methylurea) [Sørensen et al. 2005] 
med 3,4-DCA som mellemprodukt, var i stand til direkte at mineralisere 3,4-DCA. SRS16 blev 
dyrket sterilt i et standard MS medie [Sørensen og Aamand 2003] tilsat N-kilder; KNO3 0.05 g/l, 
NH4SO4 0.24 g/l og C-kilde; succinatsyre hexahydrat 1 g/l samt 1 g/l gærekstrakt (Becton 
Dickinson Microbiology Systems). Cellerne blev høstet ved centrifugering (4000 g, 10 min.) efter 
10 dages vækst. Efter vask i miliQ-H2O, blev cellerne resuspenderet i H2O, inokuleret i jord (ca. 
1*108 celler/g) og tilsat biosyntetiseret 3,4-DCA (jordkoncentration 2 mg/kg). 
 
Selve nedbrydningsforsøget med tilsætning af forskellige HS´er blev udført således: 
Der blev lavet tre ”HS-stamjorde” med hver sit HS samt en kontroljord uden HS. 740 mg HS blev 
afvejet og opløst i 8 ml H2O ved tilsætning af 6 M NaOH til pH≈6.5. HS-opløsningen blev herefter 
fordelt i 72 g lufttørret jord fra C-horisonten i Fladerne Bæk og jorden blev grundigt homogeniseret 
ved omrøring. Kontroljorden tilsattes 8 ml H2O, for at opnå samme vandindhold som i de HS-
tilsatte jorde. ”Stamjordene” blev herefter benyttet i 3 delforsøg. Bakteriestammerne D47 og SRS16 
blev dyrket som tidligere beskrevet og vasket i miliQ-H2O inden tilsætning til jorden: 
 
1) Nedbrydning af diuron med D47.  
5 g jord placeredes i et 10 ml glasbæger. Efter 70 timers henstand ved 15°C blev der tilsat 0.5 ml 
diuronopløsning (20 mg/l, 98000 DPM/ml) samt 0.15 ml D47-celle-opslæmning (ca. 4*108 celler/g). 
Diuron og celler blev fordelt i jorden ved omrøring med en spatel, hvorefter glasset blev lukket inde 
i et 100 ml glas med tætsluttende låg. Der blev udført 4 replikater med hvert HS og kontrol, i alt 16 
prøver, og en replikat blev ekstraheret med 5 ml MeOH efter hver af dagene 4, 8, 16 og 32. Evt. 
metabolitter i de ekstraherede prøver blev analyseret på TLC, som tidligere beskrevet. På de prøver, 
hvor under 80% af det tilsatte 14C kunne ekstraheres med MeOH, blev der endvidere udført en 
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 sekventiel ekstraktion med først 5 ml 0.1 M NaOH og dernæst 5 ml CH2Cl2. Hos de glas, der stod 
til dag 32 var endvidere placeret en CO2-fælde med 2 ml 0.5 M NaOH. Fælden blev tømt og målt 
for 14C-indhold på LSC mindst hver 4. dag, og ved samme lejlighed blev lågene på de øvrige 
replikater åbnet for at sikre samme iltforhold replikaterne imellem.  
 
2) Mineralisering af diuron med D47 + SRS16.  
10 g jord overførtes til et 100 ml glas med tætsluttende låg. Efter 70 timers henstand ved 15°C blev 
der tilsat 1 ml diuronopløsning (20 mg/l, 98000 DPM/ml) samt 0.3 ml D47+SRS16 -celle-
opslæmning (ca. 4*108 D47-celler/g og ca. 1*108 SRS16-celler/g). En CO2-fælde med 2 ml 0.5 M 
NaOH blev placeret i hvert glas, og tømt mindst hver 4. dag. Der blev opsat 3 replikater for hver HS 
samt kontrol, i alt 12 prøver. 
 
3) Mineralisering af 3,4-DCA med SRS16.  
Forsøget blev udført som 2), men med 3,4-DCA-opløsning (20 mg/l, 94500 DPM/ml) i stedet for 
diuronopløsning, og uden D47 i celle-opslæmningen. 
 
For at undersøge alternativer til D47-bakterien og for at identificere de øvrige metabolitter på TLC, 
blev svampen Gr4 (Mortierella sp. [Rønhede et al. 2005]) dyrket sterilt på udskårne GF/C glasfiltre 
(Whatman) i et næringsrigt medie (2.5 g glucose + 2.5 g sucrose /liter). De inokulerede glasfiltre 
blev efter 3 dages vækst ved 20°C blandet med 10 g jord og tilsat en diuronopløsning (2 mg/l, 
53000 DPM/prøve). Efter 10 dage blev jorden ekstraheret med 10 ml MeOH, og der blev undersøgt 
for metabolitter med TLC. Glasfilterstykker inokuleret med Gr4 blev endvidere tilsat til en flaske 
med 10 ml diuronopløsning (2 mg/l, 5300 DPM/ml), hvorfra der blev udtaget prøver efter 10, 18, 
27, 34 og 53 dage. Disse prøver blev centrifugeret og kørt på TLC. Dette forsøg blev hovedsageligt 
benyttet til identifikation af N-demethylerede diuronmetabolitter.  
Biosyntese af 14C-3,4-dichloranilin 
For at undersøge og forstå 3,4-dichloranilin´s opførsel i forsøgsjordene og i forhold til HS blev 
denne syntetiseret ved hjælp af D47-bakterier: D47 blev dyrket sterilt i 100 ml LB-medie, 
indeholdende 20 mg/l diuron, til stor densitet. Bakterierne blev høstet ved centrifugering og vasket 
2 gange i sterilt MS-medie. Cellerne fra 100 ml LB-medie blev fordelt på 3x20 ml MS-medie 
(~5*109 celler/ml) indeholdende 20 mg/l diuron + 14C-diuron (100000 DPM/ml). Syntesen af 14C-
3,4-dichloranilin blev fulgt på TLC og stoppet efter 45 timer ved centrifugering og fjernelse af 
supernatant. Evt. sorption af 14C- mærket stof til bakterieceller blev målt ved LSC-tælling af 
supernatant. 14C-3,4-dichloranilin blev rystet over i 5 ml CH2Cl2, inddampet, genopløst i MeOH og 
gemt ved 5°C. Sideløbende blev et tilsvarende forsøg udført med en anden Arthrobacter-stamme, 
N2 (med ~ 3*1010 celler/ml), der har tilsvarende egenskaber for delvis diuron-nedbrydning [Tixier 
et al. 2002]. 
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 Resultater 
Karakterisering af jordenes organiske materiale 
Glødetabsanalyser viste markvariation i organisk indhold for marken ved Slæggerup på 2.8-4.5 % i 
A-horisonten. På denne baggrund blev udvalgt de to ekstremer mht. denne parameter, nemlig 
jordene 619 og 667. B-horisonten fra disse to jorde blev derfor også undersøgt for organisk indhold, 
se tabel 7. Herudover blev en jordprøve, der stammede fra samme mark, men fra en ikke-opdyrket 
våd og tørvejordsagtig lokalitet ned til en lille å, samt to horisonter fra en sandjord ved Fladerne 
Bæk udvalgt til ekstrahering. På baggrund af glødetabsanalyser og ekstraheringsprocedurerne, 
fremkom forskellige resultater vedrørende organisk indhold før og efter ekstrahering, samt 
ekstraheringseffektivitet og forhold mellem HA og FA, som ses i tabel 7. 
 
Tabel 7. Resultater fra glødetabs- og ekstraheringsprocedurer. 619 og 620 er A- og B-horisont fra samme lokalitet, og 
det samme gælder for 667 og 668. FlX = Fladerne Bæk, horisont X. 0/2 er en grusjord der anvendes i et senere 
glyphosat-mineraliseringsforsøg. - = ikke målt. 
Jord 619(SlA) 620(SlB) 667(A) 668(B) Tørv FlA FlB FlC 0/2 
% org. (glødetab) 2.8 1.7 4.5 2.3 5.2 4.5 1.6 0.2 0.5 
% org. e. NaOH 1.1 1.0 - - 1.2 0.9 0.2 - 0.5 
% udtrukket 59 40 - - 77 79 86 - 0 
mg HA fra 1 g 1.89 0.26 2.55 - 7.13 17.6 2.13 0.04 0 
mg FA1 fra 1 g 0.15 0.06 0.20 - 0.26 0.23 2 0.04 0 
mg FA2 fra 1 g 0.41 0.15 0.43 - 1.04 0.35 1.7 0.1 0 
mg FA3 fra 1 g 0.40 0.13 0.84 - 0.61 0.14 0.14 0.01 0 
mg FA i alt 0.96 0.34 1.46 - 1.91 0.71 3.84 0.15 0 
HA/FA 2.0 0.78 1,7 - 3.5 25 0.55 0.29 - 
 
Som det ses, kunne 14-60% af det organiske materiale ikke ekstraheres med 0.1 M NaOH. Dette vil 
efterfølgende benævnes humin-fraktionen, som ikke indgår yderligere i forsøgene, men hvis 
betydning vil blive diskuteret i diskussionsafsnittet. Af det ekstraherede organiske stof, må 
størstedelen forventes at være enten HA eller FA, men alligevel blev 48-91% af det ekstraherede 
organiske materiale ”tabt” i den efterfølgende ekstraheringsprocedure. Dette forhold vil ligeledes 
blive diskuteret senere. Det skal dog nævnes, at tabsprocenten var den samme, ved gentagne 
ekstraktionsprocedurer på den samme jord, og det således ikke skyldes ”sjusk”, men regulære 
forskelle mellem jordene.  
 
Som det ses i tabellen, var der endvidere stor forskel i forholdet mellem udbyttet af de forskellige 
fraktioner, hvilket bl.a. kan ses som forskel i HA/FA-forholdet. De to A-horisonter i Slæggerup ser 
ud til at indeholde ca. dobbelt så meget HA som FA, mens der kunne ekstraheres mere FA end HA 
fra B- og C-horisonten. I Tørv-jorden var der klart mest HA, men mest iøjnefaldende er forskellen 
mellem FlA og FlB. A-horisonten fra Fladerne Bæk indeholdt meget store mængder ekstraherbart 
HA, og meget lidt FA, mens B-horisonten indeholdt næsten dobbelt så meget ekstraherbart FA som 
HA, og over halvdelen af FA fra denne horisont kunne ekstraheres direkte i 0.1 M HCl, dvs. som 
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 FA1, der ellers var den mindste FA-fraktion i jordprøverne fra Slæggerup, men dog også var 
betydelig i A-horisonten fra Fladerne Bæk. 
 
Resultaterne af CHNS-analyserne ses samlet i tabel 8.  
 
Tabel 8 CHNS-analyse og askeindhold for samtlige ekstraherede fraktioner. O=100-(C+H+N+S). Detektionsgrænsen 
for S var 0.5%. Masseprocenter er korrigeret for askeindhold. 
 C H N S O C/H C/N Aske % 
Opr. Aldrich HA 54.7 4.3 0.7 3.5 36.8 12.8 76.6 2.0 
619 (SlA) HA 54.4 4.6 4.9 <0.5 36.1 11.8 11.0 1.0 
619 (SlA) FA1 46.8 3.8 2.1 <0.5 47.3 12.2 22.6 <0.3 
619 (SlA) FA2 47.3 4.2 3.1 <0.5 45.4 11.2 15.2 2.8 
619 (SlA) FA3 42.8 4.8 5.0 <0.5 47.4 8.9 8.6 <0.3 
620 (SlB) HA 53.3 5.0 5.0 <0.5 36.7 10.6 10.6 2.9 
620 (SlB) FA1 43.4 4.5 2.1 <0.5 50.0 9.7 20.5 10 
620 (SlB) FA2 43.9 3.9 2.3 <0.5 49.9 11.3 19.5 <0.3 
620 (SlB) FA3 43.9 5.4 5.0 <0.5 45.7 8.2 8.8 <0.3 
667 HA 55.0 4.1 4.7 <0.5 36.2 13.3 11.7 0.6 
667 FA1 45.2 4.0 2.4 <0.5 48.4 11.2 18.5 <0.3 
667 FA2 45.7 4.2 3.5 <0.5 46.6 10.9 13.2 2.7 
667 FA3 42.4 5.1 5.7 <0.5 46.8 8.3 7.4 <0.3 
Tørv HA 53.2 5.4 4.9 <0.5 36.5 9.8 10.9 1.0 
Tørv FA1 46.0 4.6 2.5 <0.5 46.9 10.1 18.5 0.4 
Tørv FA2 48.3 5.0 3.9 <0.5 42.8 9.7 12.5 3.5 
Tørv FA3 46.7 5.3 5.5 <0.5 42.5 8.8 8.5 0.4 
FlA HA 54.8 4.5 3.0 <0.5 37.7 12.1 18.2 0.6 
FlA FA1 48.6 3.9 1.9 <0.5 45.6 12.4 25.5 0.4 
FlA FA2 49.9 4.4 2.2 <0.5 43.5 11.3 22.7 <0.3 
FlA FA3 47.8 4.3 2.5 <0.5 45.4 11.1 19.0 4.8 
FlB HA 55.6 4.9 2.6 <0.5 36.9 11.3 21.4 <0.3 
FlB FA1 46.5 3.8 1.0 <0.5 48.7 12.2 46.3 0.4 
FlB FA2 46.8 3.8 1.3 <0.5 48.1 12.3 36 <0.3 
FlB FA3 49.2 3.9 1.5 <0.5 45.4 12.5 32.2 8.3 
FlC HA 48.3 4.7 3.7 <0.5 43.3 10.3 12.9 5.8 
FlC FA1 46.7 4.5 0.8 <0.5 48.0 10.4 54.9 3.8 
FlC FA2 48.6 4.6 1.1 <0.5 45.7 10.6 43.4 3.1 
FlC FA3 48.0 3.6 1.9 <0.5 46.5 13.3 25.3 6.0 
 
På marken i Slæggerup var variationen mellem de enkelte fraktioner langt større end variationen 
mellem lokaliteterne på marken. Figur 24 viser gennemsnit og standardafvigelser for fraktioner fra 
denne mark. 
CHNO-middelværdier fra 619 (SlA), 620 (SlB), 667 og "Tørv"
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Figur 24. Gennemsnit af CHNS-resultater for marken ved Slæggerup. 
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Den markvariabilitet, der trods alt er, gør standardafvigelserne ret store, men følgende tendenser er 
dog tydelige: HA-fraktionen indeholder væsentlig mere kulstof end FA-fraktionerne, der til 
gengæld indeholder langt mere oxygen, men med faldende indhold fra FA1→FA2→FA3. HA og 
FA3 indeholder ca. lige meget nitrogen, mens N-indholdet er faldende fra FA3→FA2→FA1. 
Endelig ser det ud til at C/H-forholdet er faldende fra HA→ FA1→FA2→FA3.  
 
De beskrevne tendenser mellem fraktioner ser også ud til at passe nogenlunde for marken ved 
Fladerne Bæk, der udover at være væsentlig anderledes end Slæggerup-marken har en noget større 
forskel mellem de to horisonter FlA og FlB, end det sås for 619 (herefter benævnt SlA) og 620 
(herefter benævnt SlB). HS fra Fladerne Bæk har især et væsentlig lavere N-indhold end HS fra 
Slæggerup, ca. 40-50% lavere for HA og op til 70% lavere for FA. Især for fulvussyrerne, er der 
dog meget stor forskel på N-indholdet mellem FlA og FlB, med C/N-forhold fra 32-46 i FlB og fra 
19-26 i FlA. Svovlindholdet var ikke kvantificerbart i andre prøver end Aldrich´s HA, som 
indeholdt 3.5% S. Elementaranalysatoren gav et lille udslag for S i samtlige prøver, men det var på 
under 0.5 masse%, og dermed ikke kvantificerbart. En PCA-analyse gav 3 faktorer af betydning, 
der til sammen kunne forklare 95% af variansen, se tabel 9. Factor Scores for de enkelte HS´er ses i 
appendiks 2, mens et plot af de enkelte HS´ers factorscores for faktor 1 og 2 ses i figur 60a, side 58. 
 
Tabel 9. PCA-analyse på CHNSO-data for samtlige 29 HS´er. Faktor 1 er hovedsageligt O-styret. Faktor 2 er 
hovedsageligt N- og H-styret. S, der er vigtigst i faktor 3, er medtaget, men blev kun fundet i Aldrich HA. 
 C H N S O Forklarings % 
Faktor 1 -0.77 -0.63 -0.57 -0.25 0.96 46 
Faktor 2 0.52 -0.60 -0.74 0.68 -0.23 34 
Faktor 3 0.35 -0.35 -0.040 -0.68 -0.15 15 
 
13C-NMR 
Der blev udover den tidligere beskrevne metodeudvikling på Tørv HA, foretaget NMR-analyser på 
13 HS-fraktioner. Samtlige HA´er blev analyseret for at identificere forskelle mellem de forskellige 
lokaliteter og jorddybder, og sammenligne med den oprensede Aldrich HA. Herudover blev der 
analyseret på én FA fra den dyrkede del af Slæggerupmarken, og på alle tre FA-fraktioner fra Tørv-
jorden, således at evt. forskelle mellem FA-fraktionerne kunne identificeres. Endelig blev FA1 og 
FA2 fra B-horisonten ved Fladerne Bæk analyseret. Samtlige spektre kan ses i appendiks 3, mens 
udvalgte spektre ses i figur 25 nedenfor. 
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 a)   b)    
c)  d)  
Figur 25. 13C-NMRspektrum af a) Aldrich HA (pH11) b) SlA HA (pH11) c) FlB HA (pH11) d) FlB FA1 (pH7). 
LB=50Hz. 
 
Alle spektre blev integreret efter samme princip. Intervallerne for de kemiske skift er som beskrevet 
i metodeafsnittet, men en nærmere tilordning af de toppe der forekom i næsten alle spektre kan ses i 
figur 26. 
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Figur 26. 13C-NMR-spektrum af SlA FA2 med ”tilordning” af toppene. 
 
Toppen fra 50-60 ppm vil blive betragtet som hovedsageligt værende aminosyre αC. Dels fordi det 
passer med det kemiske skift, dels fordi der er en god korrelation mellem størrelsen af denne top og 
indhold af N, se figur 27a. Som det ses, er der dog nogen variation fra den lineære regression, der 
dels kan skyldes at ikke al N sidder som aminosyre-N, og dels at alkoxygrupper, som f.eks. 
tilbageværende methoxygrupper fra lignin, vil have kemiske skift, der ligger inden for intervallet 
50-60ppm. Indholdet af alkoxygrupper kan altså ikke kvantificeres, men ser generelt ud til at være 
ret lille eller ikke eksisterende. Tre toppe blev tilskrevet C-atomerne i kulhydrat. En godt adskilt 
men meget bred hovedtop omring 75 ppm, der kan tilskrives C2-C5 i en almindelig C6-kulhydrat, en 
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 lille top ved ca. 63 ppm, der til tider overlapper med aminosyre-toppen, men tilordnes C6, og 
endelig en C1-top ved ca. 100 ppm, der dog overlapper en del med aromatiske C-atomer, og derfor 
ikke kunne kvantificeres selvstændigt men blev fratrukket ArCH-integralet ud fra størrelsen af C2-6-
toppene. Tilordningen af 63 ppm toppen til C6, blev dels begrundet i dets fine overensstemmelse 
med det teoretiske skift og dels på baggrund af en sammenhæng mellem 75 ppm -toppen og 63 ppm 
-toppen, se figur 27b. Igen er det dog vigtigt at huske undtagelserne: Ikke al kulhydrat er standard 
C6-kulhydrater, og derudover vil C-atomer fra visse andre molekyler have kemiske skift, der kan 
overlappe og skabe de usikkerheder, der ses som afvigelser fra den teoretiske kurve i figur 27b. 
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Figur 27. a) Sammenhæng mellem størrelsen af AlkO/AlkN-toppen og N-indhold i de undersøgte prøver. b) 
Sammenhæng mellem toppen ved 75 ppm, der tilskrives C2-C5 i en C6-kulhydrat, og toppen ved 63 ppm, der tilskrives 
C6 i C6-kulhydrat. Den grå linie angiver den teoretiske sammenhæng mellem de to toppe. 
 
Der er næppe tvivl om, at den store top ved ca. 180 ppm hovedsageligt kan tilordnes 
carboxylsyregrupper. Dette understreges ved en sammenligning af den mængde NaOH der skulle 
benyttes til at titrere NMR-prøverne fra start-pH på ca. 2 til pH 7.0, hvor de fleste 
carboxylsyregrupper kan forventes at være deprotoniseret, mens titrering på phenolgrupper næppe 
er påbegyndt i større grad. Denne sammenligning ses i figur 28, og giver som det ses en pæn lineær 
sammenhæng. 
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Figur 28. a) Sammenhæng mellem COOH-indhold aflæst fra NMR og den mængde NaOH, der skulle bruges til at 
titrere de samme HS´er til pH=7.0. b) Samme som a) men med korrektion for C-indhold, så NMR-data beskriver 
COOH-indhold i forhold til hele molekylet. 
 
På baggrund af de beskrevne tilordninger af toppe, blev samtlige spektre integreret efter de så vidt 
muligt var faset ens. Resultaterne af disse integrationer, ses som den procentvise fordeling af 
forskellige C-atomer i tabel 10. 
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 Tabel 10. Procentuelle integraler af samtlige prøver kørt med liquid state 13C-NMR. Spektre ses i appendiks 3.  
 C=O COO Amid ArO ArH Artot C-O+3α/β Kulhydr. AlkO/AlkN Alk 
Aldrich HA 1 13 ½ 23 41 65 2 - <½ 19 
SlA HA - 13 ½ 17 37 54 ½ 8 6 18 
SlA FA2 1 25 ½ 14 21 35 1 15 5 18 
SlB HA - 12 <½ 18 43 61 ½ 7 4 16 
667 HA <½ 13 <½ 24 34 58 ½ 9 5 14 
Tørv HA <½ 15 ½ 13 30 43 ½ 10 7 24 
Tørv FA1 <½ 26 <½ 12 36 48 ½ 8 3 14 
Tørv FA2 <½ 18 <½ 14 24 38 ½ 13 7 23 
Tørv FA3 <½ 18 1 14 27 41 <½ 14 8 18 
FlA HA 1.5 17 <½ 17 35 52 - 9 3 18 
FlB HA <½ 17 <½ 15 32 47 - 4 2.5 29 
FlB FA1 1.5 27 <½ 12 25 37 4 7 1.5 22 
FlB FA2 2 25 <½ 17 28 45 2 5 2 19 
 
Resultaterne i tabel 10 vil blive diskuteret senere, men de generelle tendenser kan sammenfattes 
således: Aldrich HA var en noget anderledes HA, der hverken indeholdt kulhydrat, aminosyre eller 
alkoxy-grupper i betydelig mængde. Derimod er den meget aromatisk, men også med et ret højt 
alkan-indhold, som altså ikke stammer fra aminosyrer. De fire humussyrer fra marken ved 
Slæggerup var temmelig ens, dog med Tørv HA´en som noget mindre aromatisk og noget mere 
alifatisk end de øvrige. Derimod var forskellene mellem A- og B-horisonten små, dog med lidt 
større aromaticitet i HA fra B-horisonten. Ved Fladerne Bæk er det aromatiske indhold derimod 
størst i HA fra A-horisonten, men igen er de to HA´er ikke voldsomt forskellige, dog med meget 
højt alifatisk indhold i B-horisonten. Generelt indeholder fulvussyrerne som forventet langt større 
mængder COOH end humussyrerne, og er samtidig mindre aromatiske. De forskellige 
fulvusfraktioner ser ud til at være faldende i carboxylsyreindhold fra FA1→FA2→FA3, og 
omvendt mht. aminosyreindhold.  
 
I tabel 11 ses resultaterne af PCA-analyse på såvel CHNSO- og NMR-data for 13 HS´er. Der var 3 
betydende faktorer, som tilsammen kunne forklare 83% af variansen. De to første faktorer alene 
kunne forklare 71%. Resultatet af analysen diskuteres senere, hvor også et plot af de enkelte HS´ers 
factorscores for faktor 1 og 2 kan ses (figur 60b, side 58). 
 
Tabel 11. PCA-analyse på CHNSO- og NMR-data for 13 HS´er. Faktor 1 er hovedsageligt bestemt af en negativ 
korrelation mellem O og COOH overfor C og ArC. Faktor 2 er bestemt af en række parametre og vanskelig at fortolke, 
men viser dog bl.a. den stærke korrelation mellem N og AlkO/AlkN. Faktor 3 er en ”alifatisk faktor”. Tabellen er 
afbilledet grafisk i appendiks 2. 
Faktor C H N S O C=O COOH ArO ArH C-O+3α/β Kulhydr AlkO/N Alk Forkl. %
1 0.92 0.31 0.25 0.47 -0.93 -0.48 -0.92 0.70 0.81 -0.43 -0.51 -0.076 0.0014 37 
2 0.011 -0.73 -0.94 0.59 0.26 0.68 0.30 0.29 0.16 0.70 -0.78 -0.94 0.088 34 
3 -0.13 -0.42 0.12 0.047 0.098 0.0098 -0.013 0.48 0.29 0.026 0.10 -0.033 -0.97 12 
Humusstoffernes kemiske struktur 
Resultaterne fra elementaranalyserne og NMR-eksperimenterne giver en god idé om, hvad det er for 
funktionelle grupper, der findes i de ekstraherede humusstoffer. Alene ud fra elementaranalysen 
kunne det ses, at allerede foreslåede modeller, som dem i figur 9, side 8, ikke giver en rimelig 
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 beskrivelse af de oprensede HS´er. 13C-NMR- kemiske skift for de tre modeller blev beregnet med 
Software-programmet NMRPredict, og som det ses i figur 29 og appendiks 4, er de simulerede 
spektre noget anderledes end spektrene af de oprensede HS´er. 
a) -104090140190  b) -104090140190  c) -104090140190  
Figur 29. Simulerede 13C-NMR-spektre af a) Schulten og Schnitzer´s HA, b) Schnitzer´s terrestriske FA og c) Leenheer 
og Rostads akvatiske FA. Påsat liniebredde = 400 Hz. I appendiks 4 sammenlignes med 3 oprensede HS´er. 
 
HA-modellen har tydeligvis alt for lidt aromatisk indhold og for lille spredning i det aromatiske 
område. Derudover mangler aminosyretoppen fra 50-60 ppm fuldstændigt, og det manglende 
kulhydrat i modellen ses også tydeligt som manglende toppe ved 75-80 ppm. I forhold til Aldrich´s 
HA, er der stor mangel på aromatiske C-atomer og især på O-bundne. Dette kan også ses på O-
indholdet, der kun er 26% i modellen, og 37% i Aldrich HA. Schnitzer´s terrestriske FA mangler 
tydeligvis fuldstændig det alifatiske indhold, hvilket gør det til en særdeles dårlig model for de 
oprensede FA´er. Leenheer og Rostads akvatiske FA passer faktisk noget bedre med især Fladerne 
Bæk FA. Der indgår dog hverken kulhydrat eller aminosyrer i modellen, hvilket naturligvis 
reflekteres i NMR-spektret. Der er desuden alt for få aromatiske C-atomer, og intet N i modellen, 
hvilket alt i alt gør den til en dårlig model for de oprensede FA´er, men dog bedre end Schnitzer´s 
terrestriske FA. 
 
Tre humusstoffer blev udvalgt til modelhumusstoffer i de senere nedbrydningsforsøg, nemlig 
Aldrich´s HA, SlA HA, som er en humussyre fra overjorden i Slæggerup og FlB FA1, som er den 
mest ”løse” del af fulvussyrefraktionen i B-horisonten fra Fladerne Bæk. Valget af disse tre 
humussyrer beror bl.a. på deres forskellighed og repræsentative CHNS- og NMR-data; Aldrich HA 
er på trods af, at den ofte anvendes som model-HA, meget forskellig fra de naturlige HA´er.  
SlA HA er en slags middel-HA for de ekstraherede HA´er, men med ret lavt carboxylsyre-indhold. 
FlB FA1 er en meget carboxylsyreholdig FA, der samtidig var til at ekstrahere i tilstrækkelige 
mængder.  
 
For at få et bedre indtryk af, hvordan disse tre HS´er ser ud strukturelt, blev det forsøgt at 
sammensætte en strukturmodel for hver af disse ud fra de tilgængelige informationer. Da CHNS-
analyse og 13C-NMR ikke gav information om antallet af phenolgrupper, som der, ud fra de omtalte 
humificeringsteorier, kan forventes at være en del af, blev de tre humusstoffer titreret for phenol-
indhold før strukturmodellerne blev sammensat, se figur 30. 
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Figur 30. Titrerings-data. Phenol-indhold blev beregnet på baggrund af titreringen mellem pH=7.5 og pH=11.5. Evt. 
aminer vil også blive titreret i dette interval. 
 
Strukturmodellerne skal ikke opfattes som et forsøg på at finde den eksakte struktur af HA/FA fra 
den givne lokalitet, da en HA- eller FA-fraktion sandsynligvis er sammensat af mange forskellige 
molekyler. Det kan dog være demonstrativt at sammensætte et ”middelmolekyle”, der indeholder så 
mange som mulige af de identificerede strukturelementer, i rette forhold. Modellerne er lavet så små 
som det var muligt, dvs. med det mindst tilstedeværende strukturelement som grundenhed, f.eks. en 
aminosyre eller en sukkergruppe. Strukturmodellerne ses i figur 31, mens tabel 12 sammenligner 
det empiriske indhold af forskellige elementer med det, der ses af modellen. 
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Figur 31. ”Middelstr
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 Tabel 12. Sammenligning af empirisk antal strukturelementer med modellerne i figur 31. 1Fundet ved CHNS-analyse. 
2Fundet ved 13C-NMR. 3Fundet ved titrering med NaOH. 
 Aldrich HA 
empiri 
Aldrich HA 
model 
SlA HA 
empiri 
SlA HA 
model 
FlB FA1 
empiri 
FlB FA1 
model 
Formel 1 C182H170O92N2S4 C182H148O79N2S4 C65H65O32N5 C65H67O30N5 C66H63O51N C66H63O50N 
C=O 2 1.8 1 0 0 1.0 1 
COOX 2 23.7 23 8.4 8 17.8 18 
Amid/ester 2 0.9 1 0.3 1 0 0 
ArO -C 2 41.9 43 11.1 11 7.9 8 
Ar-OH -C 3 10.4 10 3.7 4 4.6 5 
Artot -C 2 118 120 35.1 34 24.4 24 
C-O + 3 α/β-C 2 3.6 4 0.3 0 2.6 2 
Sukker -C 2 0 0 5.9 6 4.6 6 
Aminosyre αC 2 Ca.0.5 1 3.9 4 1.0 1 
Alifatisk C 2 34.6 32 11.7 12 15.2 14 
 
I tabel 12 ses det, at antallet af CHONS samt strukturelementer er nogenlunde fastholdt fra det 
eksperimentelt fundne til modellerne. Eneste undtagelse er antallet af H- og O-atomer i Aldrich HA, 
som det ikke var muligt at passe sammen med data fra 13C-NMR og basetitrering. Dette misforhold 
vil blive diskuteret senere. Hvordan de enkelte strukturelementer skulle sammensættes, så de 
passede bedst muligt med de ved 13C-NMR observerede kemiske skift, blev dels besluttet på en 
teoretisk basis, dels ved efterfølgende at simulere 13C-NMR-spektre af modellerne. Resultatet af 
simuleringerne af modellerne i figur 31 ses i figur 32. 
   
Aldrich HA 
  
SlA HA 
   
FlB FA1 
Figur 32. Simulerede 13C-NMR-spektre (rød farve) af modellerne i figur 31 dels som forudsagt af NMRPredict (spektre 
til venstre), dels som et gennemsnit af NMRPredict´s og Chemdraw´s beregninger (spektre til højre). Liniebredden er 
sat til ca. 400 Hz. I baggrunden ses spektret af det naturlige HS. 
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Da de naturlige humusstoffer dels sandsynligvis er molekylært større, og i særdeleshed ikke kun 
består af et bestemt molekyle, men en række forskellige, er det ikke muligt at sammensætte 
modellerne, så det simulerede spektrum f.eks. bliver ligeså massivt/jævnt fordelt i det aromatiske 
område. Generelt er der rimelig overensstemmelse mellem de markante toppe i det optagne og det 
simulerede spektrum. Endvidere var NMRPredict ikke god til at forudsige kemiske skift for 
deprotoniserede carboxylsyrer og phenoler. Beregningen af de kemiske skift blev derfor foretaget 
med protonisering svarende til lavt pH, mens NMR-spektrene af de to HA´er blev optaget ved pH11 
og fulvussyren ved pH7. Det har især indflydelse for COOH-skiftet, og i simuleringerne i figur 32, 
er der korrigeret ved at tillægge et standard-ppm på 9 ppm for Ar-COOH → Ar-COO- og 6 ppm for 
Alk-COOH → Alk-COO-. Deprotoniseringen vil dog også influere på især de aromatiske C-atomer 
der sidder bundet til -COOH eller -OH, men det har ikke været muligt at tage højde for dette. 
 
Sorptionsforsøg 
Øvrige jordkarakteristika 
Da sorptionen af mange pesticider, og i særdeleshed af glyphosat, styres af andre parametre end det 
organiske indhold, blev der foretaget en generel teksturbestemmelse samt kvantitativ bestemmelse 
af amorfe Fe- og Al-oxider i de relevante jorde, se tabel 13. 
 
Tabel 13. Teksturdata samt masse% amorft Fe og Al, der kunne ekstraheres med oxalsyre i de jorde, der anvendtes til 
nedbrydningsforsøg. Alle jorde var sigtet gennem en 2 mm sigte undtagen 0/2. 
Jord SlA SlB Tørv FlA FlB FlC 0/2 
% Ler + silt 47 32 54 6 4 0.2 11 
% Fint sand 26 43 28 16 11 22 11 
% Medium sand 19 21 16 65 74 74 21 
% Groft sand 7 5 3 12 12 4 42 
% Grus - - - - - - 15 
% Fe 0.62 0.66 0.54 0.059 0.096 0.14 0.39 
% Al 0.30 0.34 0.25 0.075 0.13 0.052 0.097 
pHH2O 7.1 7.6 6.3 6.3 6.4 6.4 8.7 
 
Sorption til jord: 
Sorptionsforsøgene blev udført med naturlige jorde, med HCl og NaOH-ekstraherede jorde (÷ HS) 
og med muflede jorde (÷ OC). Et eksempel på de fittede Freundlichisotermer ses i figur 33. Alle 
Freundlichparametre er opsummeret i tabellerne i appendiks 5, mens KF-værdier er afbilledet 
grafisk i figur 34 og 35. 
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Figur 33. Fittede Freundlich-isotermer for adsorptionsforsøg mellem diuron og B-horisonten fra Fladerne Bæk. Sorption 
til jord (naturlig jord), - HS (NaOH-ekstraheret jord), og - OC (afbrændt jord) ses afbilledet. 
 
Desorptionsdata, hvor én eller flere af prøverne i en serie indeholdt under 5% af det tilsatte pesticid 
efter adsorptionsforsøget (markeret med lilla i tabel 1 og 2, appendiks 5), vil ikke blive anvendt i 
yderligere resultatbehandling eller diskussion. Serier med prøver, der indeholder under 10% af det 
oprindelige pesticid er markeret med gult i tabellen, for at gøre opmærksom på risikoen for 
unøjagtige desorptionsdata, men fundne data vil i øvrigt blive anvendt til yderligere analyse og 
diskussion.  
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Figur 34. KF-værdier (l/kg) for samtlige glyphosat-jord sorptionsforsøg opstillet efter jordtype. 0/2 er grus. - HS betyder 
jorde, hvor HS samt amorfe Fe/Al-oxider er fjernet med HCl og NaOH, med efterfølgende justering af pH til oprindelig 
værdi. - OC betyder jorde, hvor alt organisk materiale er fjernet ved afbrænding og pH blev målt men ikke justeret. 
 
Alle jorde sorberer glyphosat kraftigt, og mister meget af sorptionsevnen ved begge de to 
behandlinger. Tørv-jorden har tilsyneladende en meget kraftig sorption, som den dog også mister, 
især ved NaOH-behandling men også ved afbrænding. Desorptions-KF var i alle tilfælde højere end 
adsorptions-KF, men mest for de NaOH-ekstraherede jorde fra Fladerne Bæk. I de naturlige jorde lå 
adsorptions-n fra 0.69-0.90, og adsorptionen af glyphosat var altså generelt non-lineær, indikerende 
mætning af sorberende sites i jordene ved de højere anvendte koncentrationer. De anvendte 
jordbehandlinger (HS-ekstrahering og afbrænding) resulterede kun i mindre ændringer i 
lineariteten, og øgede i nogle tilfælde lineariteten, i andre tilfælde nonlineariteten af isotermerne. 
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Figur 35. KF-værdier (l/kg) for samtlige diuron-jord sorptionsforsøg opstillet efter jordtype. - HS betyder jorde, hvor HS 
er fjernet med HCl og NaOH, med efterfølgende justering af pH til oprindelig værdi. - OC betyder jorde, hvor alt 
organisk materiale er fjernet ved afbrænding og pH blev målt men ikke justeret. Bemærk, at der ikke var adsorberet nok 
diuron til FlC-prøverne til, at desorption kunne måles nøjagtigt. 
 
For diuron var KF-værdierne generelt væsentlig mindre end for glyphosat, men igen var 
desorptions-koefficienterne størst. Den delvise ekstrahering af organisk materiale (÷ HS) havde den 
umiddelbart overraskende virkning på jordene i Slæggerup, at deres evne til at adsorbere diuron 
blev forøget. Afbrænding af jordene betød væsentlig forringelse af evnen til at adsorbere diuron, 
undtagen for B-horisonten i Slæggerup og C-horisonten fra Fladerne Bæk, hvor der stort set ingen 
sorption var i de naturlige jorde. I de naturlige jorde lå adsorptions-n fra 0.72-0.93, og i modsætning 
til glyphosat, resulterede både HS-ekstrahering, og især afbrænding, i mindre lineære isotermer. 
Undtagelser er dog afbrænding af FlA og FlB, som gav meget små KF-værdier (0.17-0.22 l/kg), 
men til gengæld øgede værdien af n. 
 
For glyphosat, var der ingen klar sammenhæng mellem indholdet af organisk materiale i de enkelte 
jorde og hverken adsorption eller desorption til disse. For diuron derimod, kunne der ses en 
sammenhæng mellem sorption og OM-indhold, både med og uden NaOH-ekstrahering, især hvis 
der ses på lerjordene og sandjordene hver for sig, se figur 36. 
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c)
Diuron og OM på Slæggerup jord
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e)
Diuron og OM på Fl. Bæk jord
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Figur 36. Sammenhæng mellem KF-værdier (l/kg) for diuronsorption og indholdet af OM i a) alle naturlige jorde, b) alle 
NaOH-ekstraherede jorde, c) naturlige lerjorde, d) NaOH-ekstraherede lerjorde, e) naturlige sandjorde, f) NaOH-
ekstraherede sandjorde. 
 
Sorption af 3,4-DCA 
Biosyntetiseret 14C-3,4-DCA blev anvendt til sorptionsforsøg i to naturlige jorde; A-horisonten fra 
Slæggerup og C-horisonten fra Fladerne Bæk. Resultatet af forsøget ses i figur 37 og tabel 14. 
3,4-DCA sorption i jord
0
10
20
30
40
50
0 2 4 6 8 10
CW (mg/l)
C
S
 (m
g/
kg
)
SlA
Ads.
SlA
Des.
FlC
Ads.
FlC
Des.
 
Figur 37. Freundlichisotermer fra sorptionsforsøg med biosyntetiseret 3,4-DCA og 2 udvalgte jorde. 
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 Tabel 14. Freundlichparametre for jord-sorptionsforsøgene med 3,4-DCA. pH-værdi er gennemsnittet af de 3 
koncentrationer, målt efter desorptionsforsøgets afslutning. Gul markering angiver, at én eller flere af prøverne i serien 
indeholdt under 10% af det oprindelige 14C efter adsorption. 
Jord pH % OM KF-ads. n R2 KF-des. n R2
SlA 7.6 2.8 8.47 0.67 1.00 27.7 0.68 1.00 
FlC 8.0 0.2 0.38 0.77 1.00 10.4 0.80 1.00 
 
Som det ses, har A-horisonten en høj adsorptionskapacitet over for 3,4-DCA, men med lille n 
(0.67), således at sorptionskapaciteten altså mindskes betydeligt ved højere koncentrationer. 
 
Sorption til HA: 
Som beskrevet i metodeafsnittet, blev der anvendt tre ret forskellige metoder til måling af sorption 
til HS; nemlig én metode til bestemmelse af sorption til HA ved pH=3, én metode til bestemmelse 
af sorption til HA ved pH=7 samt en tredje metode til bestemmelse af sorption til FA. Metoderne, 
hvoraf især de to sidstnævnte ikke var afprøvet før i litteraturen, virkede generelt pålidelige, men 
anvendelsen af forskellige metoder bør alligevel ihukommes, når sorptionsisotermerne 
sammenlignes. 
Glyphosatadsorption til HA
0
50
100
150
200
0 5 10 15 20
CW
C
H
A
SlA
667
Tørv
FlA
Aldrich
SlA
pH7
Aldrich
pH7
  
Glyphosatdesorption fra HA
0
50
100
150
200
0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5
CW
C
H
A
SlA
667
Tørv
FlA
Aldrich
 
Figur 38. Freundlichisotermer for sorptionsforsøg med glyphosat og oprensede HA´er. 
 
Tabel 15. Freundlichparametre for HA-sorptionsforsøgene med glyphosat. Lilla markering angiver, at én eller flere af 
prøverne i serien indeholdt under 5% af det oprindelige pesticid efter adsorption. Gul markering angiver, at én eller 
flere af prøverne i serien indeholdt under 10% af det oprindelige pesticid efter adsorption. - = ikke målt 
HS pH KF-ads. n R2 KF-des. n R2
SlA HA 3 5.17 0.93 1.00 122 0.68 1.00 
667 HA 3 7.96 1.03 0.99 406 0.94 1.00 
Tørv HA 3 4.63 0.85 0.99 214 0.87 1.00 
FlA HA 3 8.06 0.97 1.00 254 0.93 0.95 
Aldrich HA 3 7.16 0.93 1.00 322 1.18 0.99 
Aldrich HA 7 15.3 0.28 0.97 - - - 
SlA HA 7 16.2 0.99 1.00 - - - 
 
Der var ikke de store forskelle på glyphosatadsorptionen humussyrerne imellem, og ingen HA-
strukturelementer kunne umiddelbart forklare den forskel der trods alt kunne observeres. Mest 
markant er den 2-3 gange større adsorption til HA ved pH=7, sammenlignet med pH=3. Non-
lineariteten af isotermen, beskrevet ved n, var ikke stor, bortset fra Tørv HA, der især havde lavere 
adsorptionskapacitet ved den højeste koncentration og Aldrich HA, der viste et ekstremt lavt 
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 n=0.28. Desorptionsisotermerne blev dårligt bestemt på grund af den ringe adsorption til HA´erne, 
men det ser ud til, at dét glyphosat der adsorberes til HA ved pH=3 ikke desorberes så let igen. 
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Figur 39. Freundlichisotermer for sorptionsforsøg med diuron og oprensede HA´er. 
 
Tabel 16. Freundlichparametre for HA-sorptionsforsøgene med diuron. - = ikke målt 
HS pH KF-ads. n R2 KF-des. n R2
SlA HA 3 301 0.91 1.00 455 0.93 1.00 
667 HA 3 316 0.93 1.00 532 0.97 1.00 
Tørv HA 3 275 0.95 1.00 464 0.98 1.00 
FlA HA 3 392 0.92 1.00 632 0.96 1.00 
Aldrich HA 3 705 0.93 1.00 1075 0.94 1.00 
Aldrich HA 7 255 0.94 1.00 - - - 
SlA HA 7 201 0.97 1.00 - - - 
 
Humussyrerne havde, som det ses, en noget større affinitet over for diuron, sammenlignet med 
glyphosat. Igen var forskellene mellem de forskellige HA´er ikke markant, bortset fra Aldrich´s 
HA, der havde en meget høj adsorptionskapacitet over for diuron ved pH=3, som den dog delvist 
mister ved pH=7. N var meget konstant fra 0.91-0.95 ved pH=3, og altså kun svagt nonlineær. 
Modsat for glyphosat har HA dårligere adsorptionskapacitet overfor diuron ved pH=7 end ved 
pH=3. Desorptionskoefficienterne var igen større end adsorptionskoefficienterne, men ikke markant 
større som for glyphosat. I figur 40a er vist, hvordan total aromaticitet i HS kan være en mulig 
forklaring for graden af diuronadsorption. I figur 40b, ses kun på HA fra Slæggerup, og en meget 
fin positiv korrelation med total aromaticitet og negativ korrelation med alifatisk indhold (0-46 ppm 
i 13C-NMR) observeres. 
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Figur 40. a) Adsorptions-KF for diuron korreleret med aromaticitet for samtlige undersøgte HS´er ved pH = 2-3. b) 
Adsorptions-KF for diuron korreleret med total aromaticitet og alifatisk indhold for de tre undersøgte HA´er fra 
Slæggerup. 
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 Sorption til FA: 
Der blev udviklet en metode til måling af adsorption og desorption til FA, som beskrevet i 
metodeafsnittet. Præcisionen af metoden blev undersøgt i pilotforsøg før selve forsøgenes udførelse, 
og viste følgende: 
 
Glyphosat: Adsorberer ikke til Supelite DAX-8 resin i hverken HCl, H2O eller NaOH. 
 
Genfinding i de første 10 ml HCl som i hovedførsøg: > 95% 
 
Diuron: Adsorberer til DAX-8 med både HCl, H2O og NaOH som eluent. Der er dog ikke tale om 
en fuldstændig immobilisering som for FA i HCl. 
 
Tab i de første 10 ml NaOH, hvor FA elueres i hovedforsøg: < 10% 
Genfinding i de følgende 10 ml MeOH/H2O som i hovedforsøg: > 85% 
 
Metoden ser altså ud til at fungere bedst for glyphosat, men da det ikke var muligt at finde en anden 
egnet metode, blev metoden også anvendt til diuron-FA sorptionsforsøgene.  
 
Da glyphosat er meget pH-afhængigt, blev sorptionen til FA både målt ved det oprensede FA´s 
naturlige pH (ca. 2) og ved et mere miljørelevant pH=7. Som det ses i figur 41 og tabel 17, var 
adsorptionen af glyphosat til FA meget mere afhængig af pH end af hvilken fulvussyre, der 
fungerede som sorbant. KF lå fra 3.0-3.5 ved pH=2 og fra 10.1-14.5 ved pH=7. 
Linearitetskoefficienten (n) var næsten 1 ved lavt pH, mens isotermen var mindre lineær ved pH=7, 
men dog stadig med n≈0.9. Adsorptionen til FA var lidt mindre end den til HA, men som for 
sorption til HA, ses der meget høje desorptionskoefficienter, indikerende anden form for binding 
end almindelig fasefordeling.  
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Figur 41. Freundlichisotermer for sorptionsforsøg med glyphosat og oprensede FA´er. 
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 Tabel 17. Freundlichparametre for FA-sorptionsforsøgene med glyphosat. 
HS pH KF-ads. n R2 KF-des. n R2
FlB FA1 2 3.02 0.95 0.99 99.7 0.86 0.93 
FlB FA1  7 14.5 0.87 0.97 278 0.76 0.95 
SlA FA2 2 3.46 1.04 0.96 894 0.92 1.00 
SlA FA2 7 12.5 0.89 1.00 1994 1.03 1.00 
T FA2 2 3.17 0.99 0.93 1231 0.96 0.81 
T FA2 7 10.1 0.93 0.98 666 0.81 0.98 
 
For diuron blev der kun målt sorption ved det mere miljørelevante pH=7. Resultaterne af forsøget 
ses i figur 42 og tabel 18. Adsorptions-KF var lidt større og med lidt mere variation (13.4-27.8) end 
for glyphosat (10.1-14.5) men altså ikke nær så stor som adsorptions-KF for diuron til HA. Til 
gengæld blev desorptionskoefficienterne målt til meget høje værdier (1266-22297) og med n>1, 
hvilket sandsynligvis skyldes en metodesvaghed, som vil blive diskuteret senere. 
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Figur 42. Freundlichisotermer for sorptionsforsøg med diuron og oprensede FA´er. 
 
Tabel 18. Freundlichparametre for FA-sorptionsforsøgene med diuron. 
HS pH KF-ads. n R2 KF-des. n R2
FlB FA1  7 13.4 0.88 1.00 22297 1.42 1.00 
SlA FA2 7 27.8 0.82 0.99 1266 1.09 1.00 
T FA2 7 16.5 0.90 0.89 2047 1.08 1.00 
 
Nedbrydningsforsøg med naturlige jorde 
Dette forsøg skulle dels vise den naturlige nedbrydning af glyphosat og diuron i de jorde, hvorfra 
HS var blevet ekstraheret, dels vise om C-horisonten fra Fladerne Bæk var et godt valg for det 
senere nedbrydningsforsøg med tilsætning af HS og endelig ved den sekventielle ekstrahering vise, 
hvor i jordene og i hvilke adsorbanter de to pesticider befandt sig, og om der var en udvikling i dette 
over tid. 
Glyphosat:  
Som det ses i figur 43 varierede mineraliseringen af glyphosat over 80 dage fra under 1% i B- og C-
horisonten fra Fladerne Bæk til 33% i A-horisonten fra Slæggerup. For de tre Slæggerup-jorde 
observeredes ingen lag-fase, men derimod høj mineraliseringsrate fra start, som mindskedes i løbet 
af de første 20 dage til en mere konstant rate. Mineraliseringskurven for A-horisonten fra Fladerne 
Bæk var mere S-formet, med en svag stigning i mineraliseringsraten efter ca. 20 dage, som dog igen 
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 mindskedes efter ca. 40 dage. Alle fire jorde der udviste glyphosatmineralisering viste fortsat 
mineralisering ved forsøgsperiodens udløb. B- og C-horisonten fra Fladerne Bæk samt den 
steriliserede kontrol, udviste ingen mineralisering af glyphosat.  
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Figur 43. Mineralisering af 2 mg/kg glyphosat i de 6 jorde over 80 dage ved 13°C.  
 
Den sekventielle ekstrahering gav et nogenlunde konstant udbytte over hele forsøgsperioden, som 
det ses af figur 44. Kraftig binding til andet end ekstraherbart organisk materiale samt Fe/Al-oxider, 
ser altså ikke ud til at være relevant for glyphosat i de anvendte jorde, men dette vil blive diskuteret 
senere. 
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Figur 44. Summeret udbytte i form af % tilsat 14C-glyphosat ved den sekventielle ekstrahering. Fordelingen af 
glyphosat i de enkelte dele af ekstraheringen samt mineraliseret fraktion, ses i tabel 19 og appendiks 6. 
 
Som det ses i figur 44 var genfindingen af glyphosat generelt størst i sandjordene, men dog specielt 
i A-horisonten, hvor genfindingen alle dage var ≥100%. Hvordan genfindingen var i den 
sekventielle ekstrahering ses for dag 80 i tabel 19, mens det ses grafisk for alle udtagningsdage i 
appendiks 6. Næsten intet glyphosat kan ekstraheres direkte i H2O, mens Fe/Al-oxider ser ud til at 
være det dominerende bindingssted for glyphosat i alle jorde. Fulvussyre binder dog også en vis 
mængde glyphosat i de sandede jorde, og humussyre binder en ganske betragtelig del i alle jorde 
undtagen B-horisonten i Slæggerup og C-horisonten fra Fladerne Bæk.  
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 Tabel 19. Oversigt over procentuel fordeling af glyphosat i de enkelte fraktioner ved afslutningen af forsøget (dag 80). 
Udviklingen over hele forsøgsperioden ses grafisk i appendiks 6. 
 Udviklet CO2 H2O FA1/Ca2+ FA2 Al/Fe HA Uekstraherbart 
SlA 33 3 1 1 35 14 14 
SlB 17 5 0 3 56 5 13 
Tørv 15 2 0 0 38 28 17 
FlA 12 2 10 0 51 30 -5 
FlB 1 2 8 6 56 27 1 
FlC 1 2 7 1 81 1 7 
 
Diuron: 
For diuron blev der dels set på mineralisering, dels på dannelse af metabolitter ved hjælp af TLC.  
Som det ses i figur 45a, var mineraliseringen af diuron meget begrænset i alle jorde. Med knap 
2.5% i B-horisonten fra Slæggerup, som den højeste mineralisering, er det vanskeligt overhovedet 
at tale om egentlig mineralisering af diuron, idet den tilsatte diuron indeholdt ca. 4% urenheder, 
bestemt med TLC (hovedsageligt et stof med samme Rf-værdi som DCPU). DCPMU dannedes 
derimod i betydelig grad i alle jorde (7-15%, se figur 45b), ligesom en metabolit, ”x”, observeredes 
i alle jorde med undtagelse af A-horisonten fra Fladerne Bæk (figur 45c). ”x” havde anderledes 
retentionstid end de 3 kendte metabolitter af diuron, og observeredes kun efter dag 20 og 40. Efter 
80 dage var ”x” således tilsyneladende blev omdannet tilbage til et stof med samme retentionstid 
som diuron, hvilket ikke umiddelbart kan forklares. B-horisonten fra Slæggerup var ligesom for 
mineraliseringsdata, den jord der udviste størst omdannelse af diuron. 
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Figur 45. a) Mineralisering af 2 mg/kg diuron i de 6 jorde over 80 dage ved 13°C. b) udvikling dannelse af metabolitten 
DCPMU, der oberserveredes i alle 6 jorde. c) dannelse og forsvinding af en ukendt metabolit, der ikke kan være en af 
de hidtil beskrevne diuronmetabolitter. Rf(”x”) = 0.41.  
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 Der blev udført to sekventielle ekstraheringer af diuron, dels den samme HS-ekstrahering som for 
glyphosat, dels en H2O/MeOH -ekstrahering. Genfindingen af diuron med de to 
ekstraheringsmetoder ses i figur 46.  
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Figur 46. Summeret udbytte i form af % tilsat 14C-diuron ved de sekventielle ekstraheringer. Fordelingen af diuron i de 
enkelte dele af ekstraheringen samt mineraliseret fraktion, ses i tabel 20 og appendiks 6. 
 
Med undtagelse af B-horisonten fra Slæggerup og C-horisonten fra Fladerne Bæk var H2O/MeOH -
ekstraheringen langt mere effektiv end HS-ekstraheringen, indikerende at andet end de 
ekstraherbare humusstoffer har betydning for sorptionen af diuron i disse jorde. Endvidere ses det, 
at mens genfindingen var nogenlunde konstant over forsøgsperioden ved HS-ekstraheringen, var der 
en tendens til faldende genfinding i de fleste jorde med H2O/MeOH-ekstraheringen, se figur 47a. 
Disse fald havde ikke umiddelbart indlysende matematiske udviklinger, men er illustreret med en 
hjælpelinie, der følger en evt. lineær regression. Faldet i genfinding og R2, hvis der foretoges lineær 
regression var størst i de to A-horisonter. I figur 47b, ses udviklingen i den del af det tilsatte diuron, 
der kunne ekstraheres alene med H2O. Her ses et tydeligt fald for alle jorde, og i alle tilfælde er 
faldet størst i begyndelsen af forsøgsperioden. 
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Figur 47. a) Udvikling i genfinding med H2O/MeOH -ekstrahering. R2 for lineær regression på de to A-horisonter er 
angivet. b) Udvikling i det vandekstraherbare diuron i de 6 jorde.  
 
Udviklingen af det diuron, der kunne genfindes i de enkelte fraktioner af HS-ekstraheringen, ses for 
alle jorde over hele forsøgsperioden i appendiks 6. I tabel 20 ses resultatet for dag 80. Som det kan 
ses i figur 46, kan en betydelig del af det tilsatte diuron for de fleste jordes vedkommende ikke 
ekstraheres med H2O, HCl og NaOH, som indgår i HS-ekstraheringen. Af det ekstraherbare diuron, 
kunne en del dog ekstraheres direkte i vand, også i de HS-rige jorde. Det let-ekstraherbare 
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 fulvussyre (FA1) ser, med undtagelse af FlC, ikke ud til at have bundet betydelige mængder diuron, 
mens en del diuron tilsyneladende sidder bundet i FA2-fraktionen. I FlA befinder langt det meste 
ekstraherbare diuron sig dog sammen med HA. 
 
Tabel 20. Oversigt over procentuel fordeling af diuron i de enkelte ekstraheringsfraktioner ved afslutningen af forsøget 
(dag 80). Udviklingen over hele forsøgsperioden ses grafisk i appendiks 6. Det uekstraherbare er beregnet som 100%-
(% CO2 + summeret genfinding i den sekventielle ekstrahering). 
 Udviklet CO2 H2O FA1 FA2 HA Uekstraherbart 
SlA 1.4 8 1 16 12 62 
SlB 2.4 46 3 21 9 18 
Tørv 1.3 4 1 9 11 73 
FlA 0.7 5 0 6 40 48 
FlB 1.0 20 2 15 30 32 
FlC 0.6 78 12 13 1 -4 
 
Nedbrydningsforsøg med jorde tilsat HS 
Glyphosat 
Som det ses i figur 43, var glyphosatmineraliseringen på under 1% efter 80 dage i den sandede C-
horisont, som var udset til forsøgene med tilsætning af HS. Forsøget blev derfor udført i en grusjord 
(0/2), som ved pilotforsøg blev fundet at kunne mineralisere ca. 15% af det tilsatte glyphosat i løbet 
af 40 dage. Resultatet af forsøget med denne jord og tilsætning af 1 masse% af forskelligt HS, ses i 
figur 48. Som det ses, er der en kraftig hæmning af glyphosatmineraliseringen de første 15 dage i 
alle de HS-tilsatte prøver. Hæmningen fortsætter gennem hele forsøgsperioden, i prøver tilsat 
Aldrich HA og FlB FA1, med en gennemsnitlig mineraliseringsrate på ca. 0.07% d-1, se figur 48b. 
De tre replikater, som var tilsat SlA HA, udviser dog fra ca. dag 20 en kraftig stigning i 
mineralisering, der efter noget forskellige kurveforløb for de tre replikater, indstiller sig med en 
gennemsnitlig mineraliseringsrate på ca. 0.49% d-1 fra dag 60 og perioden ud. Kontrol-gruset 
udviser fra dag 0 til dag 18 en mineraliseringsrate på ca. 0.57% d-1, som aftager hurtigt og 
stabiliserer sig på ca. 0.11% d-1 forsøgsperioden ud. Der er altså tale om tre forskellige 
mineraliseringsforløb, på fire forskellige prøver udført i samme grusjord, men med tilsætning af 
forskelligt HS. 
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Figur 48. a) Mineralisering af 2 mg/kg glyphosat i grusjord uden tilsat HS (Kontrol) og i grusjord tilsat 1% Aldrich HA, 
SlA HA eller FlB FA1. 15°C. Alle replikater er vist. b) Lineære regressioner på udvalgte dele af middelkurver af de tre 
replikater fra a). 
 
 
  
I tabel 21, er det testet med 1-vejs ANOVA, om der er statistisk signifikant (95% signifikans) 
forskel på de fundne mineraliseringsrater for dag 0-11 og dag 60-81, hvor alle prøver udviste 
tilnærmelsesvis lineær mineralisering. Endvidere testedes, om der var statistisk signifikant forskel 
mellem slut-middelværdier for den akkumulerede mineralisering. Som det ses, er der, i de første 11 
dage, en signifikant større (P<0.01) mineraliseringsrate i rent grus sammenlignet med grus tilsat 
HS. I de sidste 3 uger af forsøget (dag 60-81), er mineraliseringsraten signifikant størst (P<0.01) i 
de SlA HA -tilsatte prøver i forhold til alle øvrige, og der er stadig en signifikant større 
mineraliseringsrate (P<0.05) i det rene grus sammenlignet med grus tilsat Aldrich HA og FlB FA1.  
 
Tabel 21. Middelværdier for mineraliseringsrater i begyndelsen og slutningen af forsøgsperioden samt samlet 
akkumuleret mineralisering. Tal i parentes er standardafvigelse på tre replikater. Signifikant forskel (P<0.05) mellem 
middelværdier er testet med 1-vejs ANOVA. * = P<0.01 
 Grus 
a 
Grus + Aldr. HA 
b 
Grus + SlA HA 
c 
Grus + FlB FA1 
d 
r % d-1 (dag 0-11) 0.58 (0.14) 0.065 (0.032) 0.049 (0.015) 0.034 (0.0019) 
Forskellig fra b*, c*, d* a* a* a* 
r % d-1 (dag 60-81) 0.083 (0.025) 0.037 (0.0097) 0.49 (0.097) 0.044 (0.011) 
Forskellig fra b, c*, d a, c* a*, b*, d* a, c* 
Akk. min. dag 81 19 (2.1) 5.3 (0.62) 29 (3.0) 4.9 (0.74) 
Forskellig fra b*, c*, d* a*, c* a*, b*, d* a*, c* 
 
Ud fra de tidligere præsenterede Freundlichisotermer mellem glyphosat og grus/HS, kan den 
teoretiske frie koncentration af glyphosat i opløsning i jordvandet beregnes. Resultatet af dette ses i 
tabel 22. Udgangspunktet for beregningen af HS-adsorberet glyphosat var, at samme del af det 
tilsatte glyphosat var adsorberet til gruset i de HS-tilsatte prøver, som i de rene grusprøver. Som det 
umiddelbart ses, kan de observerede forskelle i mineralisering ikke forklares alene med adsorption 
til grus og HS. Det skal understreges, at størstedelen af glyphosat adsorberet til grus kunne 
desorberes i sorptionsforsøget, se evt. figur 34 eller appendiks 5, tabel 1. 
 
Tabel 22. Fri koncentration af glyphosat i jordvæsken beregnet ud fra Freundlichisotermer for adsorption dels til grus, 
dels til de respektive HS´er ved pH=7. 
 Grus Grus + Aldrich HA Grus + SlA HA Grus + FlB FA1 
Fri konc. mg/l 0.48 0.096 0.26 0.26 
% frit i opløsning 5 1 3 3 
% ads. til grus 95 95 95 95 
% ads. til tilsat HS - 4 2 2 
 
Der blev endvidere udført et lille glyphosatmineraliseringsforsøg uden replikater med A-horisonten 
fra Slæggerup, B-horisonten fra Slæggerup og B-horisonten tilsat 1% oprenset HA fra A-
horisonten, se figur 49.  
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Figur 49. Mineralisering af 2 mg/kg glyphosat i A-horisont fra Slæggerup (SlA), B-horisont fra Slæggerup (SlB) og B-
horisont fra Slæggerup tilsat 1% HA fra A-horisonten ved 15°C.  
 
Der ses ikke samme forløb med tilsætning af SlA HA, som i grusjorden, og ved forsøgets 
afslutning, var der mineraliseret ca. lige meget i de to B-horisontprøver med/uden HA. Det 
interessante er dog kurveforløbet. Det ser ud til, at de to naturlige jorde udviser 1.-ordens 
mineralisering af en fraktion af det tilsatte glyphosat, men ikke af hele den tilsatte pulje. Til analyse 
af nedbrydningen i dette forsøg, vil derfor kunne anvendes en regressionsmetode, der anvendes i 
forbindelse med generel nedbrydning af dødt organisk materiale, hvor en fraktion, af forskellige 
årsager, vil være utilgængelig for mikroorganismer, og nedbrydningen ofte vil følge modellen 
ReGG tkt += −0 [Banta et al. 2005] 
, hvor Gt (mængden af resterende OM til tiden t) er en funktion af det eksponentielle fald i den 
tilgængelige fraktions biomasse og en i forsøgsperioden unedbrydelig fraktion, R. 
 
De tilgængelige puljer i figur 50a er bestemt efter, hvor funktionen for 1.-ordens nedbrydning 
passer bedst med data, og er således ikke funderet i data for irreversibel sorption eller lignende. 
Mens de to naturlige jorde begge udviser 1.-ordens mineralisering af en fraktion af det tilsatte 
glyphosat (R2=1.00), udviser den HA-tilsatte jord 0.-ordensmineralisering (R2=1.00), se figur 50b. 
Såvel kurveforløbet i naturlig jord, som i HS-tilsat jord, ser altså noget anderledes ud i lerjordene 
end i gruset.  
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Figur 50. a) Omvendt mineraliseringskurve for forsøget i figur 49, med indtegning af den tilsyneladende utilgængelige 
pulje (R) på 68% i SlA og 76% i SlB. b) Figur med semi-logaritmisk skala, der viser 1.-ordens mineralisering i SlA 
(32% i tilgængelig pulje) og SlB (24% i tilgængelig pulje), og 0.-ordens mineralisering i SlB tilsat 1% SlA HA. 
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 Diuron: 
Som det ses i figur 45a+b, var diuronnedbrydningen på under 10% efter 80 dage i den sandede C-
horisont, som var udset til forsøgene med tilsætning af HS. Arthrobacter-stammen D47 blev derfor 
dyrket og tilsat jorden for at opnå en betydelig og samtidig hurtig nedbrydning. I figur 51 ses 
resultatet af et pilotforsøg over 21 dage, hvor der løbende blev foretaget sekventiel ekstrahering 
med 80% MeOH efterfulgt af 0.1 M NaOH og til sidst af CH2Cl2. Det HS-bundne 14C kunne ikke 
ekstraheres fra HS med CH2Cl2, og må derfor forventes at være stærkt bundet, hvilket bliver 
diskuteret senere. 
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Figur 51. Resultatet af pilotforsøg over 21 dage ved 20°C med 2 mg/kg diuron i FlC tilsat D47. Punkterne er 
gennemsnit af 2 replikater. De viste punkter er en summering af den sekventielle ekstrahering, der i alt gav ca. 100% 
udbytte. Mineraliseringen af diuron var på ca. 1% i løbet af perioden. 
 
Biosyntese af 3,4-dichloranilin 
Til brug i sorptions- og nedbrydningsforsøg blev diurons hovedmetabolit, 3,4-DCA, biosyntetiseret. 
Resultatet af biosyntesen med de to Arthrobacter-stammer D47 og N2, ses i figur 52. Der var ca. 6 
gange så mange celler i N2-syntesen som i D47-syntesen, hvilket forklarer det lavere 14C-udbytte, 
men ikke den langsommere og mindre fuldstændige omdannelse af diuron til 3,4-DCA. 
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Figur 52. a) Udvikling i syntesen af 3,4-DCA over tid udført i MS-medie ved 20°C. Fejllinier er standardafvigelse på tre 
replikater. b) Samlet udbytte i 14C ((diuronslut + DCA)/diuronstart). Fejllinier er standardafvigelse på tre replikater. At ca. 
5 gange mere 14C ”forsvandt” i N2-syntesen skyldes sandsynligvis, at den forløb med ca. 6 gange så mange celler/ml.  
 
Det biosyntetiserede 3,4-DCA blev bl.a. anvendt i et pilotforsøg, med tilsætning af Variovax sp. -
stammen SRS16, der viste sig at kunne mineralisere ca. 53% af det tilsatte 3,4-DCA i løbet af 32 
dage, se figur 53a. SRS16 viste sig også at kunne nedbryde 3,4-DCA frigivet fra D47-celler under 
nedbrydning af diuron, se figur 53b, i alt blev ca. 48% diuron mineraliseret i løbet af 34 dage. 
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 SRS16 viste sig endvidere at kunne mineralisere diuron direkte, om end kun ca. 22% efter 34 dage, 
og med meget lille mineralisering de første 8-10 dage. 
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Figur 53. a) Mineralisering af 2 mg/kg 3,4-DCA i inokuleret FlC, 20°C. b) Mineralisering af 2 mg/kg diuron i 
inokuleret FlC, 20°C. 
 
HS-tilsætningsforsøg 
I figur 54 ses resultatet af det første delforsøg med nedbrydning af diuron i inokuleret C-horisont fra 
Fladerne Bæk, tilsat forskellige humusstoffer. Forsvindingen af diuron dækker dels over data fra 
TLC-kørsler på den ekstraherede fraktion, (nedbrydning til 3,4-DCA og irreversibel binding af 14C-
til den del af HS, der blev ekstraheret med MeOH/H2O), dels over den manglende genfinding, der 
skyldes inkorporering i jorden (sandsynligvis som 3,4-DCA) samt irreversibel binding til den del af 
HS, der ikke kunne ekstraheres med MeOH/H2O. Endelig var der en lille mineralisering på ca. 1%, 
undtagen i de Aldrich HA-tilsatte prøver, hvor mineraliseringen kun var på ca. 0.1%. Figur 54b skal 
sammenholdes med genfindingen af diuron i det første nedbrydningsforsøg i naturlig C-horisont, 
som, med H2O/MeOH-ekstrahering, kun faldt fra ca. 100% efter 5 dage til ca. 97% efter 80 dage, se 
figur 46.  
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Figur 54. a) Forsvinding af 2 mg/kg diuron ved 20°C, dels beregnet som det 14C, der ikke kunne ekstraheres med 80% 
MeOH, dels det 14C, der ved TLC blev fundet som værende irreversibelt bundet til HS eller omdannet til metabolitter 
(hovedsageligt 3,4-DCA). b) Genfindingen af tilsat 14C ved de fire ekstraheringstidspunkter. 
 
En stor del af det 14C, der ikke kunne ekstraheres med MeOH, kunne ekstraheres som HS-bundet 
14C med NaOH, og som frit 3,4-DCA med CH2Cl2, i den sekventielle ekstraktion af de prøver, hvor 
under 80% kunne ekstraheres med MeOH. I figur 55 ses opsummeret, hvilken fordeling der var af 
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 14C i Diuron, 3,4-DCA og HS-bundet. Det HS-bundne 14C var så stærkt bundet, at det ikke kunne 
frigøres fra HS med nogle af de anvendte ekstraktionsmidler eller med TLC-eluenten. 
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Figur 55. Oversigt over fordelingen af 14C i HS-bundet, diuron og 3,4-DCA ved de 4 udtagningstidspunkter. Figuren er 
baseret på sekventiel ekstraktion med først MeOH, dernæst NaOH og til sidst CH2Cl2, se evt. metodeafsnit. 
 
For at illustrere, hvorledes de humusfyldte prøver opførte sig på TLC-pladerne, er vist et eksempel i 
figur 56, hvor de forskellige bånd er repræsenteret: 
 
       
Figur 56. Eksempel på TLC-kørsel, der viser binding af 14C fra diuron til dels de tilsatte humusstoffer, dels den del af 
det naturlige HS i FlC, der kunne ekstraheres med MeOH. A: Diuronstandard med ca. 4 % urenhed. B-E: FlC tilsat D47 
samt enten B: Aldrich HA, C: SlA HA, D: FlB FA1 eller E: kontrol uden tilsat HS, ekstraheret efter 4 dages inkubering 
ved 20°C. F-I: samme som B-E, men ekstraheret efter 8 dages inkubering. 
 
Ligesom for glyphosat, kan det ud fra de tidligere beskrevne sorptionsforsøg, beregnes, hvor stor en 
del af det tilsatte diuron, der ikke var adsorberet til hverken jord eller HS. Resultatet ses i tabel 23. 
 
Tabel 23. Fri koncentration af diuron i jordvæsken beregnet ud fra Freundlichisotermer for adsorption dels til jorden, 
dels til de respektive HS´er ved pH=7. 
 Jord Jord + Aldrich HA Jord + SlA HA Jord + FlB FA1 
Fri konc. mg/l 3.6 0.30 0.39 2.5 
% frit i opløsning 46 4 5 31 
% ads. til jord 54 54 54 54 
% ads. til tilsat HS - 42 41 15 
A B C D E F G H I
HS-bundet 
Diuron 
 
3,4-DCA 
Urenhed/DCPU 
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Modsat for glyphosat, ser den beregnede frie koncentration af diuron ud til at korrelere med 
nedbrydningshastigheden; diuron forsvinder hurtigst uden tilsætning af HS, dernæst følger de FlB 
FA1 -tilsatte prøver, efterfulgt af SlA HA, mens diuron forsvinder langsomst i prøver med Aldrich 
HA, hvor den frie koncentration forventes at være mindst. Da adsorptionen sandsynligvis er helt 
eller delvis reversibel, er forskellen i forsvinding størst i starten af prøveperioden. I figur 57, ses 
korrelationen mellem den beregnede frie koncentration af diuron i jordvæsken og diuronforsvinding 
i løbet af de fire første forsøgsdage.  
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Figur 57. Sammenhæng mellem den beregnede koncentration af diuron i jordvand ud fra sorptionsforsøg og den del af 
det tilsatte diuron, der var forsvundet efter 4 dages inkubation. 
 
I de første 8 dage, hvor 75-90% af det tilsatte diuron forsvinder, foregår det lineært i de HS-tilsatte 
prøver, mens det i kontrollen tilsyneladende forsvinder exponentielt aftagende. I de Aldrich HA -
tilsatte prøver, tager nedbrydningen lidt længere tid og er heller ikke fuldstændig, men foregår 
stadig tilnærmelsesvist lineært fra 0-75% forsvinding. Dette underbygger, at pesticidet er adsorberet 
til det tilsatte HS, men kan desorberes, og sandsynligvis nedbrydes efter en desorptionskinetik, der 
desværre ikke er kendt. 
 
For at forstå betydningen af HS, for den videre skæbne af diurons metabolit, blev der sideløbende 
med ovenstående forsøg udført mineraliseringsforsøg, dels med diuron tilsat bakteriestammerne 
D47 og SRS16, dels med 3,4-DCA tilsat SRS16. I figur 58 ses resultatet af 
diuronmineraliseringsforsøget. Den hurtige nedbrydning til 3,4-DCA i kontrollen, se evt. figur 55d, 
resulterer i størst mineralisering i kontroljorden, de første dage af forsøget. Mineraliseringen flader 
dog hurtigt ud i kontroljorden, og ser man på slutningen af forsøget, havde kontroljorden udvist den 
mindste diuronmineralisering (P<0.04), på trods af at der var klart mest frit 3,4-DCA i denne, som 
det sås af figur 55. Der var ikke statistisk signifikant forskel på nogle af de HS-tilsatte prøver. 
Forskellen i mineralisering ville sandsynligvis være øget, hvis forsøget havde kørt længere, da især 
kurverne for de HS-tilsatte prøver stadig var stigende ved forsøgets afslutning. 
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Figur 58. Mineralisering af 2 mg/kg diuron ved 20°C, ved tilsætning af D47 og SRS16 udført i 3 replikater.  
 
Resultatet af 3,4-DCA mineraliseringsforsøget viste for alle prøver en stor mineralisering i (22-
34%) i løbet af de første 10 dage, se figur 59. Herefter flader alle kurver ud, ender med ca. 40% 
mineralisering efter 32 dage i alle prøver undtagen de FlB-tilsatte prøver, der kun opnår en 
mineralisering på ca. 26% efter 32 dage, hvilket er signifikant mindre end i de øvrige (P<0.02). 
Herudover var mineraliseringen i de Aldrich HA -tilsatte prøver statistisk signifikant større end i de 
SlA HA -tilsatte prøver (P=0.03). 
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Figur 59. Mineralisering af 2 mg/kg 3,4-DCA ved 20°C, ved tilsætning af D47 og SRS16 udført i 3 replikater. 
 
Alle prøver fra de to mineraliseringsforsøg, blev ekstraheret på dag 32, og i tabel 24 ses genfinding 
af 14C (mineraliseret + ekstraheret) og fordeling mellem frit diuron/3,4-DCA og HS-bundet 14C. 
 
Tabel 24. Genfinding og fordeling af 14C efter 32 dage i mineraliseringsforsøgene med diuron og 3,4-DCA, se figur 58 
og 59. Tal er middelværdier af tre replikater. Tal i parentes er standardafvigelse på replikaterne. 
 Diuron + 
Aldr. HA 
Diuron + 
SlA HA 
Diuron + 
FlB FA1 
Diuron 
kontrol 
3,4-DCA + 
Aldr. HA 
3,4-DCA 
+ SlA HA 
3,4-DCA + 
FlB FA1 
3,4-DCA 
kontrol 
% genfinding 75 (3.6) 73 (0.5) 66 (1.7) 45 (3.7) 77 (2.3) 71 (3.1) 51 (3.9) 52 (4.2) 
Mineraliseret 47 (4.5) 43 (7.1) 47 (2.6) 33 (2.5) 44 (0.8) 39 (2.9) 26 (2.8) 38 (5.2) 
Diuron 6.1 (4.2) 0.6 (0.3) 0.5 (0.2) 0.1 (0.2) - - - - 
3,4-DCA 0.5 (0.9) 0 0 1.2 (0.1) 1.4 (0.5) 0 0 5.4 (1.0) 
HS-bundet 21 (4.1) 29 (5.9) 19 (1.0) 11 (1.2) 31 (2.7) 32 (3.6) 24 (2.8) 7.9 (0.9) 
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 Diskussion 
Diskussionsafsnittet er delt op i fire hovedtemaer; et HS-afsnit med diskussion af oprensning og 
strukturbestemmelse, et glyphosat-afsnit med diskussion af sorption og nedbrydning af glyphosat 
samt indflydelsen af HS på disse, et tilsvarende diuron-afsnit og til sidst en diskussion af de udførte 
forsøgs relevans og konsekvenser i forhold til ekstrapolation til andre miljøfremmede stoffer end de 
to herbicider. Hvert underafsnit vil starte med en ultrakort opsummering af de vigtigste resultater. 
Diskussion af de udviklede metoder og evt. uforklarlige observationer, vil komme undervejs i de 
fire diskussionstemaer. 
 
Struktur af humusstoffer – forskelle og ligheder 
Følgende hovedresultater angående humusstoffernes strukturelle egenskaber blev fundet: 
- Forskellen mellem HS-fraktioner var større end mellem samme fraktion fra forskellige lokaliteter 
- I lerjorde var HS tæt forbundet med mineralske partikler, hvilket besværliggjorde oprensningen 
- HS-N var hovedsageligt aminosyre-N 
- Kulhydrat var til stede i alle oprensede HS´er men ikke i Aldrich HA 
- Litteraturmodeller var dårlige modeller for de oprensede HS´er, og det blev forsøgt at lave en 
middel-strukturmodel for tre HS´er 
 
Der er generelt de samme strukturelementer i alle oprensede HA´er, og forskellen er tydeligvis 
større mellem jordtyper end mellem horisonter, hvor forskellen er minimal. Det samme gælder for 
de oprensede FA´er, hvis der fokuseres på en bestemt fraktion (f.eks. FA2), bortset fra et lavere N-
indhold i B- og C-horisonten end i A-horisonten i Fladerne Bæk. Sammenlignes med 
litteraturværdierne i tabel 1, side 8, er Slæggerup-FA´erne generelt og FA3´erne i særdeleshed 
meget rige på N, mens Fladerne Bæk HS kan betegnes som N-fattigt. Forskellene mellem de 
forskellige FA-fraktioner er tydelige, og især FA3 skiller sig ud. Ved NMR-undersøgelserne af de 
tre Tørv FA´er ser denne fraktion ud til at være rig på kulhydrat og aminosyrer men med mindre 
carboxylsyreindhold end FA2 og især FA1. Ifølge standardmetoder, blandes FA1 og FA2 under 
oprensningen og FA3 opsamles slet ikke. Den adskilte behandling af de tre FA-fraktioner i dette 
projekt har dog vist, at denne fremgangsmåde medfører et vist tab af information. I SlA og SlB 
udgjorde FA3-fraktionen en næsten lige så stor del af OM som (FA1 + FA2)-fraktionen. Da den på 
flere parametre er stærkt afvigende fra de øvrige FA-fraktioner, kan man derfor let få et bedre 
billede af de forskellige HS-fraktioner der udgør OM, ved blot at opsamle denne tredje FA-fraktion. 
Det kan på baggrund af såvel CHNS- som 13C-NMR-resultaterne endvidere diskuteres om FA1 og 
FA2 bør blandes sammen, da de ikke er identiske fraktioner. Det må dog i de enkelte situationer 
overvejes, hvor detaljerede oplysninger man har behov for. PCA-analysen understregede de 
observerede forskelle. I figur 60 ses den grafiske fremstilling af factor-scores. Dels for alle HS og 
CHNSO-data. Dels for 13 HS´er og CHNSO- samt NMR-data. At Aldrich HA er en meget 
anderledes HS fremgår tydeligt af begge figurer, ligesom HA´er og FA´er som forventet grupperer 
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 hver for sig. Eneste undtagelse af FlC HA, der placeres mellem hovedparten af HA´er og FA´er på 
grund af dens lave C- og høje O-indhold. Dette kunne skyldes, at kun den mest FA-lignende del af 
en HA-fraktion vil kunne sive ned til C-horisonten eller at HA med tiden oxideres til FA. FA3-
fraktionerne ser generelt ud til at ligge for sig selv, mens de tidligere nævnte forskelle mellem FA1- 
og FA2-fraktionerne ikke træder tydeligt frem i figur 60a, bortset fra mellem Tørv FA1 og FA2, der 
også ligger forskelligt placeret når NMR-data medtages. Figur 60b viser, at der, ikke uventet, er en 
fraktionsadskillelse mht. faktor 1, der hovedsageligt er O+COOH kontra C+ArC-styret. Faktor 2, 
der umiddelbart var kompleks at tolke, ser ud til at angive en form for lokalitetsadskillelse, bl.a. 
forårsaget af det lavere indhold af N i Fladerne Bæk HS´er. Figurerne er endnu en illustration af, 
hvor éns især mark-HA fra Slæggerup er, mens Tørv HA skiller sig lidt ud på trods af dets stort set 
identiske geografiske placering. 
 
a)  b) 
  Aldrich HA model 
 SlA HA model 
   FlB FA1 model 
Figur 60. Scatterplots af Factor-scores for a) alle HS og CHNS-data, faktor 1 forklarer 46% af variansen, faktor 2 
forklarer 34%. b) 13 HS´er og CHNS- samt 13C-NMR-data, faktor 1 forklarer 37% af variansen, faktor 2 forklarer 34%. 
Beregnede Factor scores for de tre modeller er markeret med krydser. 
 
Klassiske parametre for kvaliteten og omdannelsesgraden af organisk materiale er f.eks. C/N-
forhold og kulhydratindhold. Passer dette også på HS, ser FA1 ud til at være mere omdannet end 
FA2, som er mere omdannet end FA3. Dette forhold kan virke lidt overraskende, da FA1 er lettest 
ekstraherbart, mens FA3 sidder tæt associeret til HA. Som beskrevet i det indledende afsnit, 
opfattes FA dog som slutproduktet før fuldstændig nedbrydning af OM i den såkaldte ligninteori, og 
dét kunne således passe med det hér observerede. Den alternative polyphenolteori forudser derimod 
stadig større polymerisation fra FA→HA→humin. I så fald skal N inkorporeres i FA, der så med 
tiden polymeriserer og reduceres til HA. Det ville kræve et vist indhold af quinon-lignende 
strukturer, hvilket ikke blev fundet i større mængder i de her undersøgte HS´er, men som naturligvis 
kan dannes ud fra phenol-grupper, som det blev vist var til stede i en vis mængde. Da humificering 
hovedsageligt finder sted i oxiderede jorde [Stevenson 1994], virker det dog mest logisk at den mest 
oxiderede og N-fattige fraktion (FA1) er den mest omdannede. En omdannelses vej fra HA→FA 
passer også bedre med det faktum, at FlC HA, der må forventes at være den ældste HA, havde 
større fællestræk med FA´erne end de øvrige HA´er. 
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 Det diskuteres, bl.a. i Sutton og Sposito (2005) om N i HS består af mere eller mindre intakte 
peptider eller der i højere grad er tale om heterocykliske eller heteroaromatiske forbindelser. De her 
udførte undersøgelser viser en pæn korrelation mellem indhold af N fra CHNS-analyse og 
AlkO/AlkN-indhold fra 13C-NMR, som derfor hovedsageligt tilordnes aminosyre-αC, se figur 27a, 
side 33. Korrelationen blev understreget af PCA-analysen. I de fleste af fulvussyrerne (SlA FA2, 
FlB FA1 og FA2, Tørv FA1 og FA2, men ikke FA3) kan hele det fundne N-indhold forklares med 
aminosyre-N, mens kun ca. halvdelen af N-indholdet kan forklares med aminosyrer i SlB HA. 
Amidindholdet er generelt fundet at være lavt (<1% af samlet C), hvilket indikerer, at de fundne 
aminosyrer hovedsageligt findes som enkelte aminosyrer.  
 
Ifølge Sutton og Sposito (2005) eksisterer der hydrogenbundne frie aminosyrer i HS. I de foreslåede 
HS-modeller (figur 31, side 36), er aminosyrerne kovalent bundet, og HS´erne har ikke non-
kovalent bundne molekyler tilknyttet. Modellerne må dog ikke opfattes som eksakte modeller af 
virkelige molekyler, men som illustrative ”middelmolekyler”, der giver opfattelse af, hvilken type 
HS, der anvendes i de senere nedbrydningsforsøg. Modellerne blev verificeret ved forudsigelse af 
kemiske skift for 13C, med to forskellige programmer. Modelleringen af 13C-spektrene gav generelt 
anledning til toppe i samme områder som i de eksperimentelle spektre, men især omkring 130-135 
ppm, hvor det aromatiske område har maxima i de eksperimentelle spektra, var det med de 
tilgængelige ”byggeenheder” umuligt at konstruere en model, med maksimal resonans i dette 
område. Begge modelleringsprogrammer gav kun kemiske skift omkring 130-135 ppm for O-
bundne aromatiske C-atomer med tre O-substituenter i ortho- og para-position eller for COOH-
substituerede C-atomer med to O-substituenter i metaposition. For de to HA´er, kan en årsag til 
dette være programmernes manglende evne til at forudsige kemiske skift for deprotoniserede 
phenol-grupper. Dette kan dog ikke have betydning for modelleringen af FlB FA1, der blev 
analyseret ved pH=7, hvor phenolgrupperne er protoniserede, men som heller ikke har samme 
markante maxima ved 130-135 ppm. Støkiometrisk og mht. indhold af strukturelementer passer 
modellerne derimod ganske godt med det empiriske, se evt. tabel 12, side 37. Eneste større 
afvigelse af indholdet af H og O i Aldrich HA, hvor der mangler 22 H og 13 O i modellen. Masini 
et al. (1998) oprensede Aldrich HA med bl.a. HF på en lignende måde som i dette projekt, og fandt 
præcis samme indhold af CHN (målte ikke S), og foretog en titrering med NaOH, der til forveksling 
ligner titreringen i figur 30, side 36. Det tyder således på, at CHNS-analysen er udført korrekt og 
phenolindholdet er korrekt bestemt. Dermed kan uoverensstemmelserne enten skyldes fejl i 
integrationen af 13C-NMR-spektret eller indhold af en helt anden type strukturelement, der ikke er 
medtaget i modellen som f.eks. heteroaromater. COOH-indholdet er let at integrere på grund af dets 
markante top, der ikke umiddelbart kan forventes at indeholde andre strukturelementer. Det 
sværeste at bestemme er forholdet mellem O-bundne og C/H-bundne aromatiske C-atomer. 
Grænsen mellem de to typer aromatiske C-atomer er i integrationen af spektrene sat ved 135 ppm, 
men der vil være et vist overlap af de to typer C-atomer, på hver side af denne grænse, og da det 
netop er omkring 135 ppm, at den aromatiske fraktion udviser maksimal resonans, kan en evt. 
forskudt integration have stor betydning. Mht. til modellen for Aldrich HA, kan der således være 
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 integreret for lidt ArO-C, hvilket dog kun kan forklare det manglende O-indhold og ikke det 
manglende H-indhold i modellen. 
 
Udover den usikre bestemmelse af visse grænser for integration af NMR-spektrene, besværliggøres 
integrationen af de store liniebredder, især for nogle af FA´erne. Andre NMR-metoder som f.eks. 
15N til bestemmelse af, om N er i frie aminosyrer, peptider eller i heterocykliske ringe eller 2D-
eksperimenter som f.eks. HSQC til bestemmelse af C-H-bindinger kunne være nyttige til at foretage 
en mere kvalificeret tolkning af de optagne 13C-spektre, men må af tidsmæssige grunde finde sted i 
senere studier. 
 
Som beskrevet i resultatafsnittet, gik meget af det ekstraherede OM tabt undervejs i 
oprensningsprocessen. Dette skyldes dels, at en del af det ekstraherede materiale ikke var HA eller 
FA men andet organisk materiale fra jorden. F.eks. ekstraheres kulhydrater og proteiner fra både 
friskt væv og fra puljen af dødt organisk materiale med den anvendte ekstraheringsmetode 
[Stevenson 1994]. Tabet i ekstraheringerne var betydeligt større i lerjordene (77-91 % af det 
ekstraherede) end i sandjordene (48-55%), og der mistes sandsynligvis meget HS (især HA) på 
grund af binding til ler. Op til 98% af SOC kan være komplekseret med ler, og mens HS bundet til 
ler gennem metalbro (ler-metal-HS) frigives med NaOH, gør OM som er bygget ind i lerlag ikke 
[Stevenson 1994]. Dette kan frigives med HF, men på tidspunktet for HF-behandling i den anvendte 
ekstraheringsprocedure, var det meste af det HS, som var indbygget i ler, sandsynligvis 
centrifugeret fra. HF-behandling lige efter NaOH-ekstraheringen kunne måske have været en måde 
at forbedre udbyttet af især HA på. Det skal endvidere pointeres, at tabet næppe skyldes ”sjusk” 
under ekstraheringen, da gentagne ekstraheringer gav nogenlunde samme udbytte (f.eks. var der 
13% std. afv. på middelværdien af frysetørret udbytte i 4 ekstraheringer af SlA HA). 
 
Sorption og mineralisering af glyphosat 
Det er anledning til løbende diskussion, hvorvidt OM i jord er af betydning, dels for sorptionen og 
dels for nedbrydningen af glyphosat [Fomsgaard 2004, Sørensen et al. 2006]. I publikationer, hvor 
der argumenteres for at HS er betydende for glyphosats skæbne i jord, citeres Piccolo et al.´s 
arbejde fra midten af 1990´erne ofte, men der findes ingen nyere resultater, der understøtter Piccolo 
et al.´s konklusioner om at glyphosat bindes til humusstoffer. Det er i dette projekt vist, at HS 
adsorberer glyphosat, og i det følgende diskuteres hvordan og hvor meget, og hvilken betydning det 
har for den samlede sorption i jord, samt de deraf følgende konsekvenser for skæbnen af glyphosat i 
jord. 
 
Metodediskussion: Diskussion af den udviklede metode til måling af sorption til FA 
Der blev udviklet en metode til bestemmelse af adsorption til FA for både glyphosat og diuron. For 
adsorption af glyphosat ved pH=2 var metoden stabil og i høj grad troværdig, og det var muligt at 
måle både på det adsorberede og frie glyphosat, hvilket gør metoden mere pålidelig, end hvis der 
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 kun måles på det ikke-sorberede. Ved pH=7, måtte foretages en surgøring umiddelbart før 
separation af FA-bundet og frit glyphosat. Dette kan have påvirket de dannede bindinger mellem 
FA og glyphosat og evt. gjort bestemmelsen af Freundlichparametre mindre præcis ved dette pH. 
Det kan dog ikke ændre billedet af, at FA adsorberer mere glyphosat ved denne pH-værdi end ved 
pH=2. For at desorbere glyphosat bundet til FA, måtte der foretages et pH-skift fra sur til basisk før 
genindstilling af oprindeligt pH. Selvom pH-skiftet blev foretaget så hurtigt som muligt, kan en 
sådan kraftig påvirkning med NaOH have ødelagt de dannede intermolekylære bindinger, og 
medført for lave KF-des.-værdier. Der blev dog observeret meget store KF-des.-værdier (100-2000), 
hvilket indikerer, at kortvarig påvirkning med NaOH ikke har ødelagt de dannede bindinger. 
Samtidig virker værdierne dog så store, at man bringes i tvivl om pålideligheden alene på den 
baggrund, men der kan altså ikke umiddelbart ud fra analyse af metoden påvises fejl, der kan have 
medført for høje KF-des.-værdier. 
For bestemmelse af diurons sorption til FA var metoden lidt mere problematisk end for glyphosat, 
da diuron ikke blev fuldstændig adsorberet til DAX-8 resin. Dette blev målt til at give en 
usikkerhed på ca. 10% på KF-ads.-værdier, se side 44. Efter eluering af FA-diuron var pH i 
opløsningen ændret til højere pH og måtte genindstilles til 7 med HCl. Ligesom for glyphosat har 
der altså været en basificering før desorptionsforsøget, hvilket dog igen ikke ser ud til at have givet 
for små KF-des.-værdier, der lå fra ca. 1300-22000. Igen meget høje KF-des.-værdier, der ikke 
umiddelbart kan forklares med metodeproblemer. Derudover var n>1, hvilket også er overraskende. 
Det er muligt, at både glyphosat, men især diuron er nærmest irreversibelt bundet til FA, men 
metoden er muligvis ikke velegnet til måling af desorption, hvorimod den virker troværdig til 
måling af adsorption til FA. 
 
Sorption af glyphosat 
Forsøgene med glyphosat gav følgende hovedresultater: 
- Sorptionen af glyphosat i jord kunne ikke korreleres med nogen enkelt af de målte jordparametre 
- Glyphosat adsorberede til både naturligt OM og oprenset HA og FA på trods af dets hydrophile 
karakter. Adsorptionen var større ved pH=7 end ved pH=3. 
 
Sorptionsforsøgene med de oprensede HS´er viste, at glyphosat kan adsorbere til både FA og HA. 
Adsorptionskoeficienten, KF, er lidt større til HA (5-8 v. pH=3, 15-16 v. pH=7) end til FA (ca. 3 v. 
pH=2, 10-15 v. pH=7), og forøges altså for begge HS´er ved pH-ændring fra sur til neutral. 
Adsorption af glyphosat til HS kunne ikke korreleres med nogen enkelte strukturelementer eller 
øvrige målte parametre (bedste regression var med total aromaticitet, R2=0.75 for 8 HS´er). HA og 
FA fra Tørv-jorden var de dårligste adsorbanter for glyphosat, og Tørv-HS´erne afveg fra de øvrige 
ved generelt af have et lavt aromatisk indhold. Det eneste andet studie af adsorption af glyphosat til 
oprenset organisk materiale udførtes med 4 markant forskellige HA´er, efter en metode, der i høj 
grad er sammenlignelig med den i dette projekt anvendte [Piccolo et al. 1996]. Her kunne heller 
ikke findes nogen korrelation mellem de meget forskellige KF-værdier (7-454) og strukturelementer 
fundet med CHN-analyse og 13C-NMR. Det blev dog foreslået, at størrelsen af adsorptionen bl.a. 
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 afhænger af den stereokemiske fleksibilitet, der f.eks. mindskes ved stigende aromaticitet. Denne 
teori stemmer dog dårligt overens med det i dette projekt observerede, ligesom det heller ikke for 
alvor kunne forklare Piccolo et al.´s resultater, da det f.eks. ikke var den mest aromatiske HA, der 
adsorberede mindst glyphosat, og heller ikke den mindst aromatiske, der adsorberede mest. 
 
Piccolo og Celano (1994) påviste interaktioner, sandsynligvis hydrogenbindinger, mellem 
phosphonogruppen i glyphosat og en vandopløselig HA, og Piccolo et al. (1996) antog at 
hydrogenbindinger mellem glyphosat og HA var årsag til den observerede adsorption. Piccolo og 
Celano (1994) fandt at hydrogenbindingerne var stærkere ved pH=4 end ved pH=6, og tilskrev det 
deprotoniseringen af phosphonogruppen (pK3=5.46). Både HA´er og FA´er udviste i dette projekt 
øget evne til at adsorbere glyphosat ved pH=7 sammenlignet med pH=2-3, indikerende at 
adsorptionen ikke alene er bestemt af, at phosphono-protonen deltager i intermolekylære 
hydrogenbindinger. Det er dog interessant, at HS kan adsorbere et stof med log Kow=-3.4, 
indikerende at der sandsynligvis er tale om nogle ret stærke hydrogenbindinger, da vand jo er 
fremragende til at danne hydrogenbindinger. En interessant observation er også, at Aldrich HA 
adsorberer lige så meget glyphosat som de øvrige HA´er, hvilket indikerer, at evt. 
hydrogenbindinger må foregå til COO-, C=O eller Ar-OH i HS, da der ikke er hverken kulhydrat 
eller aminosyrer af betydning i Aldrich HA. 
 
Konklusionen på det ovenstående må således være, at glyphosat adsorberer til HS fra jord, men 
bindingsmekanismen er ikke indlysende og adsorptionen til oprenset HS er ikke så kraftig, at det i 
sig selv vil kunne gøre OM til den vigtigste selvstændige parameter for adsorption af glyphosat i 
normale jorde. I naturen, vil der dog ofte være komplekseret metalioner til især FA, men også HA. 
Denne type komplekser er tidligere beskrevet at kunne adsorbere glyphosat ganske kraftigt [Piccolo 
et al. 1995, Maqueda et al. 1998]. Især i Fladerne Bæk, hvor HS sandsynligvis ikke interagerer med 
f.eks. ler i større grad, og hvor der er en del Fe, især i B- og C-horisonten, vil det naturlige HS, 
sandsynligvis indeholde en del Fe og andre metalioner, som vil adsorbere mere glyphosat end de 
oprensede HS´er er i stand til. 
 
I de fleste studier angives Fe/Al-oxider og ler som de vigtigste sorbanter for glyphosat. Indholdet af 
amorft Al, amorft Fe samt andelen af partikler <0.063mm (ler + silt) blev målt. Ingen af de målte 
parametre kunne i sig selv forklare forskellene i hverken adsorption eller desorption. OM-indhold 
gav den bedste korrelation (R2=0.45) med KF-ads. mens ler+silt gav den bedste korrelation 
(R2=0.47) med KF-des, for de 6 naturlige jorde. Det er interessant, at sandjordene generelt havde 
meget lave indhold af alle potentielle sorbanter (undtagen OM), men alligevel havde lige så høj 
adsorption som SlA og SlB. Dette kan evt. skyldes forskellene i pH. Som vist i figur 11, side 12, har 
glyphosat pK3=5.46. De sandede jorde (og Tørv) vil dermed med pH≈6.5 i sorptionsforsøget have 
en betydelig andel GH2-, mens der i lerjordene med pH≈7.5 stort set kun vil være GH2- til stede. 
McConnell og Hossner (1985) viste, at adsorption af glyphosat til ler og FeOOH mindskes med 
stigende pH, på grund af elektrostatisk frastødning, og Gimsing et al. (2004B) viste at ændring af 
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 pH fra 6 til 8 resulterede i halvering af adsorberet glyphosat til den samme jord. Autio et al. 2004 
kunne ikke forklare adsorption af glyphosat til 21 jorde med nogen af de målte parametre (pH, org. 
C, ler, P, Al/Fe-oxider). Den højeste adsorption opnåede de dog i en jord, med meget OC, meget ler, 
mange Al/Fe-oxider og lav pH-værdi. Sammenholdt med resultaterne af sorptionsforsøgene i dette 
projekt, virker det sandsynligt, at adsorption af glyphosat i jord afhænger af alle disse parametre, 
men med forskellig vægtning alt efter hvilken jordtype, der er tale om.  
 
Når glyphosat adsorberer til så mange forskellige konstituenter i jorden, er en vigtig 
problemstilling, hvor meget de enkelte påvirker biotilgængeligheden. Indflydelsen af OM ser ud til 
at være størst i FlA og FlB, hvor ca. 40% af glyphosat, kunne genfindes i FA og HA efter 80 dage, 
mens Fe/Al er langt de vigtigste sorbanter i SlB og FlC, hvilket bl.a. ses af betydningen NaOH-
ekstrahering for KF-ads. Interessant er det, at KF-des. er mere end dobbelt så stor som KF-ads. i 
disse to jorde, mens i FlA, hvor HS har størst betydning, er KF-ads. = KF-des. Det kunne altså tyde 
på, at OM-adsorberet glyphosat lettere desorberes end Al/Fe-bundet.  
 
Sorption kontra mineralisering 
Hovedresultater: 
- Mineraliseringen af glyphosat i 6 naturlige jorde, var ikke umiddelbart korreleret med sorption 
- Aldrich HA og FlB FA1 hæmmede mineraliseringen af glyphosat i grus, mens SlA HA 
stimulerede mineraliseringen 
 
I de undersøgte jorde, er det tydeligvis ikke sorptionen alene, der er afgørende for nedbrydning.  En 
mulig forklaring kunne være antallet potentielle nedbrydende mikroorganismer. Begge jorde havde, 
som beskrevet, tidligere været tilført glyphosat, hvilket, sammen med en bedre tilgang for 
forskellige substrater, kan have resulteret i de observerede større nedbrydningspotentiale i de to A-
horisonter sammenlignet med de korresponderende B- og C-horisonter. Tørv, der aldrig har været 
udsat for sprøjtning med glyphosat, udviste dog også et vist mineraliseringspotentiale (ca. 15% over 
80 dage), ligesom grusjorden viste sig at have et betydeligt potentiale for glyphosatnedbrydning, og 
det er således ikke muligt at forklare, hvad der styrer de forskellige jordes nedbrydningspotentiale 
overfor glyphosat.  
 
OM-adsorberet glyphosat blev i dette studie fundet mere desorberbart end Al/Fe-bundet, men 
Schnurer et al. 2006 viste, at glyphosat sorberet til goethite (FeOOH) kan mineraliseres, og 
Gimsing et al. (2004A) fandt ligeledes at glyphosat adsorberet til Fe/Al i jord kunne desorberes og 
mineraliseres, og at antallet af potentielle nedbrydere (målt som antal Pseudomonas spp.) var det 
vigtigste for nedbrydning af glyphosat. Det virker således noget tvivlsomt, om det er sorption, der er 
den vigtigste parameter for nedbrydningen af glyphosat i naturlige jorde, og det er ikke indlysende, 
hvordan forskellige jordes mineraliseringspotentialer overfor glyphosat kan forudsiges. 
 
63 
 
 
 Hvorvidt HS var i stand til sænke biotilgængeligheden af glyphosat, blev undersøgt med 
mineraliseringsforsøget i grus. Glyphosatmineraliseringen blev kraftigt hæmmet ved tilsætning af 
Aldrich HA og FlB FA1, og mineraliseringen fulgte tilsyneladende en konstant mineraliseringsrate 
over 80 dage, hvilket kunne tyde på, at glyphosat var adsorberet til de to HS´er, men blev langsomt 
desorberet og mineraliseret. SlA HA stimulerede derimod, efter en lag-fase på 10-15 dage, 
mineraliseringen af glyphosat, og den akkumulerede mineralisering var ved forsøgets afslutning 
signifikant større end i kontrolgruset. Denne stimulering har ikke nødvendigvis noget med sorption 
at gøre, men kan være udtryk for forbedrede forhold for de nedbrydende mikroorganismer. Det 
anvendte grus må formodes at være ekstremt næringsfattigt, og tilgang til næringsstoffer vil 
sandsynligvis være en hæmmende faktor for den mikrobielle aktivitet. SlA HA afveg fra de to 
øvrige tilsatte HS´er ved at have et højt indhold af N (ca. 5 masse%), heraf ca. 80% som 
aminosyrer. Da forsøget blev udført med de tilsatte HS´er i opløsning, er det ikke utænkeligt, at 
nogle af disse aminosyrer har været tilgængelige for de nedbrydende mikroorganismer, og det ser 
ud fra mineraliseringskurverne ud til, at der kunne være mikrobiel vækst fra ca. dag 10-40 i de 
prøver der var tilsat SlA HA. Alternativt har andre mikrober kunnet frigøre N-holdigt materiale fra 
det opløste SlA HA, hvilket også er kommet de glyphosatnedbrydende mikroorganismer til gavn. 
Selvom glyphosat også indeholder N, er det for nyligt vist, at glyphosat kan mineraliseres uden at 
de mineraliserende bakterier kan benytte glyphosat som N-kilde [Schnurer et al. 2006], og det er 
endvidere muligt, at konstituenter i SlA HA, f.eks. aminosyrer, er blevet brugt som C-kilde, uden at 
de to andre HS´er har kunnet benyttes som dette. 
 
Det mindre omfattende forsøg med tilsætning af SlA HA til SlB-jord, viste ikke den samme form 
for lag-fase som i grus, og viste heller ikke tegn på vækst. Derimod gik mineraliseringen fra at være 
1.-ordens til at være 0.-ordens. Dette tyder på, at glyphosat var sorberet til SlA HA, men kunne 
desorberes hurtigt nok til, at mineraliseringen næsten var på højde med den naturlige 1.-ordens 
mineralisering. Ydermere kunne det se ud til, at den tilgængelige pulje af glyphosat blev øget ved 
tilsætning af SlA HA, da mineraliseringsraten ikke var faldende ved forsøgets afslutning, sådan som 
det var tilfældet i den naturlige SlB-jord. 
 
Da grus var meget forskelligt fra en naturlig jord, er det svært at ekstrapolere direkte til betydningen 
af HS for glyphosatmineralisering på en naturlig mark. Det ser dog ud til, at HS kan adsorbere 
glyphosat og på den måde sænke nedbrydningshastigheden, men samtidig at glyphosat er 
desorberbart, og vil kunne frigives og nedbrydes, men i et langsommere tempo, end hvis der ikke er 
HS tilstede. Det mindre omfattende forsøg i naturlige lerjorde, indikerede at SlA HA adsorberer 
glyphosat men ikke nødvendigvis hæmmer nedbrydningshastigheden væsentligt, og måske 
tværtimod gør den tilgængelige pulje større, således at der i længden vil kunne nedbrydes mere 
glyphosat. Dette kunne muligvis være en del af forklaringen på, at den tilgængelige pulje af 
glyphosat, i nedbrydningsforsøget med de naturlige jorde, tilsyneladende var større i SlA end i SlB. 
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 Udover at påvirke nedbrydningen af glyphosat, kan den dokumenterede adsorption til HS også have 
betydning for andre dele af glyphosats skæbne i jord. F.eks. vil glyphosat kunne følge med i en evt. 
nedsivning af HS og dermed ikke være så immobil som de høje sorptionskoefficienter til hele jorde 
kunne angive, hvilket også har været foreslået af Piccolo og Celano (1994). Især binding til FA1-
fraktionen, der sidder meget løst bundet, eller er i fri opløsning i jordvæsken, vil kunne give 
anledning til nedsivning til dybere jordlag. I FlA er der uden tvivl en vertikal transport af FA til 
FlB, hvor FA1-fraktionen udgør > 10% af glødetabet. FlB FA1 er vist at adsorbere glyphosat med 
KF-værdi på 14.5 ved pH=7, så om end der ikke i dette projekt er påvist en direkte risiko for 
nedsivning af glyphosat bundet til fulvussyre, virker det sandsynligt, at en sådan nedsivning kunne 
forekomme i jordtyper som den fra Fladerne Bæk. I den lerede Slæggerup-jord, udgør letbundet FA 
derimod langt under 1% af glødetabet, og da det samtidig er vist, at meget lidt glyphosat befinder 
sig bundet til FA i lerjordene, virker det ikke sandsynligt at HS-nedsivning vil være en potentiel 
nedsivningsvej for glyphosat i disse jorde. 
 
Sorption og nedbrydning af diuron 
Det er tidligere vist, at phenylureaherbicider binder til humusstoffer, og forskellige 
bindingsmekanismer er endvidere foreslået, som beskrevet på side 14. Modelstoffet diuron er i 
litteraturen vist at adsorbere til den kommercielle Fluka HA med en KF-værdi fra 300-551 alt efter 
eksperimentelle forhold, og sorption af diuron til rent ler regnes endvidere for meget begrænset. Det 
var dermed ikke et formål i dette projekt, som det var for glyphosat, at vise om HS har betydning 
for sorption af diuron i jord, men derimod at få kvantificeret de forskellige OM-fraktioners, og i 
særdeleshed HA- og FA-fraktionernes, sorptionskapaciteter og endvidere sorptionens indflydelse på 
biotilgængeligheden af diuron og dets metabolitter overfor nedbrydende mikroorganismer.  
 
Sorptionsforsøgene med naturlige og manipulerede jorde viste følgende hovedresultater: 
 
- Diuronadsorption og -desorption er korreleret med total OM-indhold 
- OM i sandjord kan adsorbere mere diuron end OM i lerjord 
- Huminfraktionen har større betydning for sorption end dens masse% indikerer 
- Mineralske partikler har betydning for sorptionen i lerjorde men ikke i sandjorde 
 
Der blev bl.a. udført sorptionsforsøg med 6 naturlige jorde, samt eksperimenter hvor OM var helt 
(glødning) eller delvist (NaOH-ekstrahering) fjernet fra de samme jorde. Der var indikationer på, at 
både adsorption og desorption af diuron i naturlige jorde var korreleret med indhold af OM, men 
korrelationerne blev perfekt lineære ved opdeling i sandede og lerede jorde. OM i de sandede jorde 
havde tydeligvis en større evne til at adsorbere diuron end OM i lerjord, og også KF-des. var større i 
sandjord end i lerjord med samme indhold af OM. Det samme gør sig gældende for de NaOH-
ekstraherede jorde, hvor responsen dog var forskellig mellem jordene. I sandjorde, faldt 
sorptionsevnen (dog ikke så meget som indholdet af OM), mens den i lerjordene var uændret eller 
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 lidt større. Dette umiddelbart overraskende resultat, kan muligvis forklares ved, at OM, der er 
fuldstændigt inkorporeret i en lermatrix har en dårlig sorptionsevne. Denne forbedres efter NaOH-
behandling, hvor det ikke ekstrahererede (ca. 50% af OM), er blevet delvist frigivet fra ler og 
dermed bedre eksponeret overfor sorption af diuron. Sarmah og Northcott (2006) observerede 
ligeledes stigning i sorptionsevne overfor 3 steroidhormoner efter NaOH-ekstrahering af 3 lerjorde, 
men forsøgte ikke at forklare det observerede fænomen. Kozak (1996) fandt 8-56% reduktion i KF 
for monolinuron til 6 jorde, hvilket var langt under reduktionen i OM-indhold. Reduktion var 
mindst i en leret A-horisont og størst i humusrig sandjord. Meget tyder således på, at ekstrahering 
med NaOH ikke er en metode, der kan anbefales til vurdering af forskellige OM-fraktioners 
sorptionsevne, da den sandsynligvis undervurderer betydningen af den ekstraherede fraktion, ved at 
sorptionsevnen af den tilbageblevne fraktion øges. 
Resultatet af sorptionsforsøgene kan sammenholdes med den sekventielle ekstrahering i 
nedbrydningsforsøget med de samme 6 jorde, der viste at humin-fraktionen muligvis har en stor 
(48-73% ikke-ekstraherbart) betydning for diuronsorption i A-horisonterne, selvom den kun udgør 
21-41% af OM. HA og i mindre grad FA havde dog også betydning for diuronsorption i alle jorde. 
Det blev ikke undersøgt, om det ikke-ekstraherede diuron rent faktisk var bundet til humin, eller af 
andre grunde ikke kom ud sammen med HA/FA-fraktionerne. Huminfraktionens betydning for 
adsorption af xenobiotica er ikke specielt velundersøgt, men f.eks. fandt Pan et al. (2006) at humin-
fraktionen i en sandjord var vigtigere (ca. 40% af adsorptionen) for sorption af PAH´er end HA/FA-
fraktionen (ca. 20% af adsorptionen). Dette gjaldt især over en længere tidsperiode, idet humin-
PAH-fraktionen voksede gennem forsøgets 700 dage, mens sorptionen til HA/FA var i ligevægt i 
løbet af få dage. Det har i dette projekt desværre ikke været muligt at karakterisere huminfraktionen 
kemisk, og der fokuseres derfor på sorption til HA og FA, men det skal understreges at andre OM-
komponenter er til stede i jorden, og at disse vil influere skæbnen af diuron. 
 
Den fuldstændige fjernelse af OM ved glødning resulterede som forventet i kraftig mindskning af 
jordenes sorptionsevne. Sandjordene mistede sorptionsevnen fuldstændig (KF-ads. fra 0.17-0.33) 
mens lerjordene havde KF-ads. fra 2.22-2.34, hvilket sandsynligvis er udtryk for, at de 
tilstedeværende lermineraler kan adsorbere mere diuron, end forventet ud fra KF-værdien for 
adsorption til bentonit, se evt. tabel 4, side 14. 
 
Sorptionsforsøgene med de oprensede HS´er gav følgende hovedresultater: 
- HA adsorberer meget mere diuron end FA 
- HA adsorberer mere diuron ved pH=3 end ved pH=7 
- Adsorptionen af diuron til HA korrelerede med totalt aromatisk indhold i HA 
- Størstedelen af diuron adsorberet til HA kunne desorberes 
 
KF-ads. for diuron til HA var ca. 10 gange større end KF-ads. til FA ved pH=7. Dette kan 
sandsynligvis forklares ved den relativt større negative ladning på FA-molekylerne end på HA-
molekylerne ved dette pH, grundet det ca. dobbelt så høje carboxylsyreindhold i FA. 
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 Deprotonisering af carboxylsyregrupper er sandsynligvis også årsag til den mindskede adsorption af 
diuron til HA når pH øges fra 3 til 7. At FA er en langt dårligere sorbant for diuron end HA, 
indikerer sammen med jordsorptions-forsøgene, at i naturlig jord, har HA og humin den største 
betydning for adsorption af diuron, og en naturlig jords sorptionsevne vil bl.a. afhænge af 
fordelingen mellem forskelligt HS.  
 
Det er vist, at det hovedsageligt er OM, der har betydning for sorption af diuron i jord. Hvis det 
samtidig antages, at humin adsorberer med samme KF-værdi som HA, hvilket kan være en rimelig 
antagelse ud fra det ovenstående, ud fra tidligere undersøgelser [Kohl og Rice 1998] og ud fra det 
faktum, at især i lerjord består humin for en stor dels vedkommende af lerbundet HA [Stevenson 
1994], burde de fundne adsorptionsværdier for hele jorde kunne tilnærmes ud fra de enkeltes OM-
komponenters evne til at adsorbere. En tilnærmet procentuel fordeling mellem forskelligt HS 
kendes ud fra HS-oprensningen, og KF-værdier for adsorption til oprensede HS´er fra de fleste 
jordtyper er endvidere bestemt. I tabel 25 sammenlignes de således beregnede KF-værdier, med de 
fundne i naturlige jorde.  
 
Tabel 25. KF-værdier for A- og B-horisonterne. Dels beregnet ud fra de individuelle organiske komponenter dels de 
målte værdier på naturlige jorde. 
 SlA SlB FlA FlB 
KF (beregnet) 8.2 4.9 17 4.8 
KF (målt) 4.6 0.9 13 3.3 
 
De beregnede værdier kan være overestimeret lidt, da jordene også indeholder OM, der ikke er 
omdannet til HS (f.eks. kulhydrater og protein), og som ikke forventes at adsorbere så meget som 
HA. For lerjordene kan de dog også være underestimeret lidt, da disse jorde indeholder ikke-
organiske komponenter med sorptionsevne overfor diuron. På trods af, at der i det ovenstående er 
en række antagelser og simplificeringer, er det tydeligt, at sorption til oprenset HS er en langt bedre 
model for sorption til OM i de sandede jorde end i de lerede jorde. Med andre ord er KOC i lerjorde 
lavere end KOC i sandede jorde, selvom oprenset HS fra de to jorde udviser nogenlunde ens 
sorptionsevne. Dette må skyldes, at bindingen af HS til ler, og ikke mindst evt. inkorporering af HS 
i lerlag, hindrer diuron i at interagere med de bindende områder i HS, men det tyder altså også på, at 
i hvert fald i B-horisonten, mindskes lerets bindingsevne overfor diuron ved ler-HS-interaktioner. 
 
Som nævnt, på side 11 og 14, er der flere bud på bindingsmekanismer for phenylureaherbicider til 
HS. Senesi og Testini (1983) observerede en mulig involvering af frie radikaler fra quinon-lignende 
strukturer i HS, men herudover er der hovedsageligt tale om teoretiske overvejelser. 
Bindingsmekanismerne bliver ikke direkte undersøgt i dette projekt. To observationer giver dog 
indikationer om, hvilke mekanismer der kan være involveret:  
1. Adsorptionen til HA er stort set reversibel, se evt. tabel 16, side 43.  
2. Adsorption til oprenset HS generelt, og især til HA´er af samme type (f.eks. Slæggerup-HA), er 
positivt korreleret med aromaticiteten af HS, se evt. figur 40, side 43.  
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 Reversibel sorption kunne tyde på, at størstedelen af sorptionen ikke foregår ved elektron 
donor/acceptor-mekanismer, der ikke regnes for en reversibel bindingsmekanisme. 
Hydrogenbindinger er sandsynligvis heller ikke den vigtigste bindingsmekanisme, mens simpel 
hydrophob sorption eller π-bindinger forventes at være reversibelt. Det er vist, at PAH´er 
adsorberes gennem π-bindinger til aromatiske komponenter i HS, og der er påvist stærk korrelation 
mellem adsorption af PAH´er og aromatisk indhold i HS [f.eks. Perminova et al. 1999, Perminova 
et al. 2001, Akkanen et al. 2004]. På baggrund af reversabiliteten af adsorptionen og korrelationen 
med aromaticiteten af HS, forekommer det således sandsynligt, at den observerede adsorption til 
HS bl.a. skyldes involvering af diurons aromatiske ring i π-bindinger til aromatiske ringe i HS. 
Herudover kan simpel hydrofob binding, dipol-dipol-bindinger etc. naturligvis også være 
involveret. 
 
Sorption kontra mineralisering 
Som forventet viste OM, at være den vigtigste adsorbant af diuron i de undersøgte jorde, og 
forskellige typer HS har tydeligvis forskelligt sorptionspotentiale. På hvilken måde sorptionen 
influerede på biotilgængeligheden af diuron, var herefter hovedproblemstillingen, og følgende 
hovedresultater blev fundet: 
 
- Nedbrydningen af diuron i naturlige jorde var meget langsom og ikke alene bestemt af 
sorptionskapacitet 
- Tilsætning af HS forsinkede nedbrydningen af diuron med bakteriestammen D47, men kun 
Aldrich HA forhindrede 100% nedbrydning 
- Diurons hovedmetabolit, 3,4-DCA, kunne bindes irreversibelt til HS 
- Tilsætning af HS mindskede ikke mineraliseringen af 3,4-DCA 
 
I de 6 naturlige jorde var der fra 9-17% nedbrydning af diuron over 80 dage, størstedelen som en N-
demethylering til metabolitten DCPMU. Genfindingen efter 80 dage var fra 68-97%, og der kan 
altså have foregået en nedbrydning til ikke-ekstraherbare metabolitter i visse af jordene. Der kan 
dog også være tale om en ikke fuldt reversibel inkorporering af diuron i jorden, hvilket virker 
sandsynligt, da genfindingen på dag 5, allerede var nede på ca. 80% i flere af jordene. Den målte 
nedbrydning på 9-17% er derfor det eneste, som kan tillægges en egentlig nedbrydning. Der var 
ingen korrelation mellem denne og nogen af de målte jordparametre, og størrelsen af nedbrydningen 
har sandsynligvis hovedsageligt været bestemt af tilstedeværelsen af potentielle nedbrydere. Der var 
størst nedbrydning i SlA og SlB, mens der var mindst nedbrydning i den nærliggende Tørv-jord. 
Dette kunne naturligvis skyldes den større sorption af diuron til Tørv-jorden, men kunne også 
skyldes, at denne jord aldrig har været pesticidbehandlet, mens SlA (og dermed SlB) har været 
udsat for forskellige pesticider, heriblandt isoproturon der er tæt beslægtet med diuron.  
 
Effekten af 3 HS´ers sorption af diuron på mikrobiel nedbrydning blev undersøgt ved tilsætning af 
diuronnedbrydende bakterier, D47, til den sandede C-horisont, FlC.  
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Metodediskussion: Diskussion af måden hvorpå HS blev tilsat jorden 
I en naturlig sandjord, befinder HS sig ikke i opløsning, men sidder sandsynligvis 
adsorberet/udfældet enten direkte på sandpartikler eller på en evt. Fe-coating på sandet. Efter 
tilsætning af HS til FlC, henstod blandingen i 70 timer før tilsætning af diuron og bakterier, men HS 
blev ikke adsorberet til sandet i særlig stor grad. Forsøget blev således udført med størstedelen af 
det tilsatte HS i opløsning i porevandet, hvilket naturligvis kan have haft betydning for resultaterne. 
Jada et al. 2006 viste, at quartssand kunne adsorbere 5-10 gange så meget Aldrich HA ved pH3 som 
ved pH6. En måde, at tilnærme sig naturlige forhold på, kunne måske have været at tilsætte HS som 
pulver, og så have hævet pH til kontroljords-pH efterfølgende. Hvis mikroorganismerne så først 
tilsattes til sidst, ville det nok ikke have påvirket deres kondition. Det samme kunne dog ikke have 
været brugt for glyphosat-forsøget, hvor nedbryderne var de naturligt tilstedeværende bakterier, der 
så ikke ville have haft samme påvirkning i de forskellige prøver før pesticidtilsætning. 
 
HS-tilsætnings-forsøg 
Tilsætningen af Aldrich HA resulterede i, at en fraktion (ca. 25%) tilsyneladende ikke kunne 
nedbrydes. Tilsætning af SlA HA og FlB FA1 forsinkede en fuldstændig nedbrydning (dvs. >90% 
af tilsat diuron) fra ca. 8 dage til ca. 12-16 dage. Der var lineær sammenhæng, mellem mængden af 
nedbrudt diuron efter 4 dage, og koncentration af diuron i opløsning, beregnet ud for sorption til 
FlC og tilsat HS. I det opstillede forsøg forsinker HS altså nedbrydningen, der nu tilsyneladende 
bestemmes af desorptionskinetik. Den fuldstændige nedbrydning er dog, bortset fra ved 
tilstedeværelse af Aldrich HA, stadig meget hurtig (<16 dage), på grund af den høje koncentration 
af nedbrydende bakterier. Dette er langt fra forholdene i naturlige jorde, hvor DT50 i gennemsnit er 
ca. 90 dage [Moncada 2004]. Det er derfor muligt, at sænkningen i nedbrydningshastighed vil være 
af større betydning i naturlig markjord, men desorptionskinetikken vil til gengæld være mindre 
bestemmende, hvis nedbrydningen foregår langsommere. Det er endvidere sandsynligt, at svampe 
kan have betydning for nedbrydning af diuron i naturlige jorde, og det blev ikke undersøgt, om 
biotilgængeligheden af diuron overfor svampe var påvirket af sorption til HS. 
 
3,4-DCA 
I et indledende pilotforsøg, viste D47 en evne til at nedbryde mere end 90% af det tilsatte diuron i 
løbet af 2-3 uger. D47 er vist, at nedbryde diuron direkte til 3,4-DCA, hvorefter nedbrydningen 
stopper. 3,4-DCA viste sig noget sværere at ekstrahere end diuron. I nedbrydningsforsøget med 
naturlige jorde, kunne 97% af det tilsatte diuron genfindes i FlC efter 80 dage. Efter blot 21 dage, 
kunne ca. 35% af det tilsatte 14C ikke ekstraheres i D47-pilotforsøget. Videre ekstrahering med først 
NaOH og dernæst CH2Cl2, frigjorde dog resten af 14C, dels som 3,4-DCA, og dels irreversibelt 
bundet til HS. Det irreversibelt bundne 14C udgjorde i alt ca. 25% af det tilsatte 14C, på trods af det 
lave indhold af HS i FlC. Det ser altså ud til, at 3,4-DCA indenfor en kort periode, binder sig stærkt 
til HS. Aromatiske aminer (aniliner) og phenoler, er, som de eneste stofgrupper, vist at kunne 
bindes kovalent til HS [Bollag et al. 1992, Senesi 1992, Wais 1998]. Om 3,4-DCA blev bundet 
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 kovalent eller om der var tale om en anden form for stærk binding, blev ikke undersøgt, men der er 
ingen tvivl om, at 14C bundet til HS er 3,4-DCA, da diuron jo ikke over en periode på 80 dage bandt 
sig irreversibelt til HS i FlC.  
 
Da 3,4-DCA er en metabolit, der anses for mere toksisk end moderstoffet diuron [Tixier et al. 
2001], var det vigtigt at undersøge den videre skæbne af metabolitten og ikke kun af diuron selv. 
Det blev vist, at bakteriestammen SRS16 i løbet af 32 dage, kunne mineralisere 33 (±2.5) % i 
prøver, hvor diuron først skulle nedbrydes til 3,4-DCA af D47, mens 38 (±5.2) % kunne 
mineraliseres i prøver, hvor det tilsatte 14C var biosyntetiseret 3,4-DCA. I begge tilfælde var >90% 
af det resterende 14C bundet i jorden. Kun et par procent var tilbage som 3,4-DCA, der kunne 
ekstraheres med MeOH. I de HS-tilsatte prøver var mineraliseringsprocenten ikke meget forskellig 
fra kontrolprøverne, dog lidt lavere for de FA-tilsatte prøver. Ved tilsætning af SlA HA og FlB 
FA1, var der intet spor af 3,4-DCA i MeOH-ekstraheringerne, og næsten alt 3,4-DCA kan forventes 
at være enten bundet til HS eller kun ekstraherbart med CH2Cl2. Mineraliseringsprocessen var dog 
ikke standset helt i disse prøver, hvilket viser, at en del af det 3,4-DCA, der ikke kunne ekstraheres 
med MeOH, men ikke nødvendigvis det HS-bundne, godt kunne nedbrydes langsomt af SRS16. Det 
blev således vist, at alle tilsatte typer af HS samt naturligt FlC-HS kunne binde 3,4-DCA meget 
stærkt, mens det ikke kunne konkluderes endeligt, at HS-bundet 3,4-DCA var utilgængeligt for 
mikroorganismer, eller sågar fjernet fra systemet gennem kovalent binding til HS. Tilsætningen af 
opløst HS, kunne tværtimod se ud til, at øge biotilgængeligheden af 3,4-DCA. Dette kan hænge 
sammen med, at HS opløst i jordvandet gør 3,4-DCA mere opløselig i dette og forskubber 
ligevægten mellem opløst/partikelbundet stof. Endvidere vil mikroorganismer også adsorberes til 
HS [Kozak 1996]. De nedbrydende enzymer vil således være tæt på det adsorberede stof, og 
nedbrydningen af 3,4-DCA vil ikke være så diffusionshæmmet som i ren FlC-jord. I forsøget, hvor 
SRS16 mineraliserer dét 3,4-DCA, som D47 har dannet, vil dette have endnu større betydning. Hvis 
de to bakterier sidder umiddelbart ved siden af hinanden på HS, er der stor sandsynlighed for, at det 
dannede 3,4-DCA optages i SRS16 og nedbrydes videre. Over tid bindes 3,4-DCA kraftigt til HS, 
og bliver sandsynligvis utilgængeligt for mikroorganismerne, men inden da, vil en stor del være 
mineraliseret, ved den høje koncentration af nedbrydende celler, sammenlignet med under naturlige 
forhold. I en naturlig jord, hvor HS sidder udfældet på mineralske partikler, ville det sandsynligvis 
kun være en meget lille del af 3,4-DCA, der kunne nå at nedbrydes inden for en tilsvarende periode 
på 32 dage. Det er således særdeles sandsynligt, at den kraftige binding af 3,4-DCA til HS, ville 
resultere i mindsket nedbrydning under naturlige forhold, i modsætning til det her observerede. Det 
er dog endvidere sandsynligt, at 3,4-DCA bindes kovalent til HS, og ved høje HS-koncentrationer, 
kunne fjernelsen af 3,4-DCA således være større i HS-rige jorde end i HS-fattige, selvom den 
mikrobielle nedbrydning var mindre. Vasilyeva et al. (2003) viste, at tilsætning af aktivt kul til jord, 
forhindrede irreversibel binding af 3,4-DCA i jorden og resulterede i større nedbrydning end i jorde 
uden aktivt kul, selvom 3,4-DCA adsorberes kraftigt, men reversibelt, til aktivt kul. Det er således 
ikke i så høj grad størrelsen af adsorptionen, men hvor reversibel den er, der er afgørende for den 
videre nedbrydning og skæbne af 3,4-DCA, hvilket naturligvis er generelt gældende for alle 
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 miljøfremmede stoffer. At 3,4-DCA ikke altid bindes og immobiliseres i jord, blev for nylig vist 
ved målinger i et spansk vandløb, hvor koncentrationen af 3,4-DCA, stammende fra 
diuronnedbrydning, i visse tilfælde oversteg koncentrationen af diuron [Claver et al. 2006]. 
  
Konklusionen på sorptionens betydning for den mikrobielle nedbrydning af diuron, indeholder 
således flere aspekter: HS er sandsynligvis i stand til at langsommeliggøre nedbrydningen af diuron, 
men kun Aldrich HA ser ud til at forhindre muligheden for omdannelse af hele den tilsatte mængde 
diuron. Den fulde mineralisering af diuron vil dog sandsynligvis være et samarbejde mellem flere 
mikroorganismer. Diurons hovedmetabolit, 3,4-DCA, bindes kraftigt til bl.a. HS, og kunne ikke 
frigives med organiske solventer. Der er således pr. definition tale om en permanent binding [Kozak 
1996]. Selvom HS kan sinke nedbrydningen af diuron, vil HS altså næppe kunne forårsage en 
ophobning af den mere toksiske metabolit 3,4-DCA, til senere frigivelse f.eks. til grundvandet. En 
langsommere nedbrydning af diuron er dog ikke ønskelig, men da diuron hovedsageligt bindes til 
det ikke-mobile HS (humin og HA), mens det kun bindes svagt til mineralske partikler, vil risikoen 
for nedsivning uden tvivl være mindre i en HS-rig jord end i en HS-fattig, selvom den mikrobielle 
nedbrydning evt. vil foregå lidt langsommere. Parametre som næringsstofindhold og antallet af 
potentielle nedbrydere vil herudover ofte være større på HS-rige jorde, hvilket stemmer overens 
med resultaterne i Cederlund et al. (2006), der fandt omvendt korrelation mellem glødetab og DT50 
for diuron på jernbaneskærver. Årsagen var, konkluderede de, at højere indhold af OM resulterede i 
flere tilgængelige næringsstoffer og større mikrobiel aktivitet generelt.  
 
Sammenligning af pesticider – ekstrapolation til xenobiotica generelt 
Glyphosat adskiller sig fra de fleste andre pesticider med sin høje polaritet, og med sine mange 
funktionelle grupper. Glyphosat er således et dårligt modelstof for pesticider generelt, men alligevel 
interessant, da det bruges i enorme mængder og producenten og myndighedernes antagelse om, at 
glyphosat sorberes eller nedbrydes før det når grundvandet har vist sig ikke altid at være korrekt. 
Brugen af diuron i Danmark er blevet stærkt begrænset, men diuron bruges fortsat mange steder, 
heriblandt i de fleste EU-lande. Herudover er diuron en meget bedre repræsentant for pesticider 
generelt og især for mange herbicider, ved både at indeholde polære og upolære dele, ligesom det er 
tilfældet for størstedelen af de herbicider, der i dag er i anvendelse. Visse af de fundne interaktioner 
mellem især diuron og organiske komponenter i jorden, vil derfor kunne give idéer om indflydelsen 
af HS på andre pesticiders skæbne i jord.  
 
En af de hypoteser, der gik forud for dette speciale var, at HS fra forskellige lokaliteter ville 
indeholde forskellige strukturelle karakteristika, og at disse forskelle ville påvirke sorptionen af 
pesticiderne og muligvis også biotilgængeligheden overfor de nedbrydende mikroorganismer. Dette 
viste sig til dels at passe:  
- Jo mere aromatisk indhold i HS, desto større adsorption af diuron. Dette forhold vil 
sandsynligvis også passe for andre aromatiske xenobiotica. 
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 - Jo lavere pH-værdi, desto større adsorption af diuron. Dette vil sandsynligvis passe for de 
fleste upolære pesticider. 
- Jo større adsorption til HS, desto langsommere nedbrydning af diuron, ved tilstedeværelse af 
samme antal nedbrydende bakterier. Dette vil sandsynligvis også være gældende for de 
fleste andre pesticider, men vil afhænge meget af adsorptionens reversibilitet. 
 
På trods af ovenstående bekræftelser af den opsatte hypotese, viste der sig undervejs at være andre 
faktorer, der influerede på diuron-HS-interaktioner. Frem for alt, er der stor forskel på oprensede 
HS´er, og på hele OM-fraktionen. Humin-fraktionen viste sig at være en vigtig komponent i 
adsorptionen af diuron i naturlige jorde, og frem for alt er en jord ikke bare en jord, og en OM% 
ikke bare en OM%! Som vist er det rimeligt at se på oprensede HS´er i sandede jorde og 
ekstrapolere til hele OM-fraktionen. I lerede jorde er HS derimod stærkt inkorporeret i ler, og har 
ikke samme sorptionspotentiale overfor diuron, og sandsynligvis også de fleste andre pesticider, 
som i sin frie form. Det er stadig OM, der er den vigtigste adsorberende komponent i lerjord, men at 
finde en KOC for et pesticid som diuron, og anvende den på både lerede og sandede jorde vil give 
anledning til betydelige fejlskøn. Forskellen på ler-HS og sand-HS, må således siges at være langt 
større under naturlige forhold, end når de respektive HS´er er oprenset. Dette er vigtigt at holde sig 
for øje, hvis der skal ekstrapoleres fra oprenset HS til naturligt OM, og det gør samtidig lerindhold 
til en vigtig parameter – også for stoffer der kun sorberer til OM. Forskellen i sorptionspotentiale 
for HA og FA var dog så forskellig, at det kan være særdeles hensigtsmæssigt at vide, om der er tale 
om en HA-rig eller FA-rig jord. Dette gælder for diuron, men vil sandsynligvis også gælde for en 
lang række andre upolære/svagt polære xenobiotica. 
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 Konklusion 
 
I alt 28 naturlige HS-fraktioner samt en kommercielt tilgængelig HA blev oprenset og karakteriseret 
kemisk. Den kommercielle HA afveg kraftigt fra de oprensede HA´er, men ellers var forskellen 
ikke voldsomt stor mellem de forskellige marklokaliteter inden for en HS-fraktion (f.eks. HA), 
mens der var betydelig forskel mellem HA og FA´er, ligesom de tre FA-fraktioner viste sig at være 
forskellige. Det sidste kunne være et argument for ikke nødvendigvis altid at blande FA1 og FA2 
sammen og smide FA3 bort, sådan som IHSS´s standardprocedure foreskriver. 
 
Både HA og FA havde evnen til at adsorbere glyphosat, men bindingsmekanismen var ikke 
indlysende og adsorptionen til oprenset HS ikke så kraftig, at det i sig selv vil kunne gøre OM til 
den vigtigste selvstændige parameter for adsorption af glyphosat i normale jorde. Ingen af de målte 
parametre var dog i stand til i sig selv at forklare forskellene i de observerede KF-ads.-værdier i 
naturlige jorde, og en sekventiel ekstrahering viste, at bortset fra den lerede B-horisont og den 
sandede C-horisont, var HA og i mindre grad FA betydende for den samlede adsorption af 
glyphosat. Glyphosat adsorberet til HS ser dog ud til nemmere at kunne desorberes end glyphosat 
bundet til Fe/Al-oxider. Den sekventielle ekstrahering viste endvidere, at på de sandede jorde 
befandt 7-10% af det tilsatte glyphosat sig adsorberet til FA1, der er den mest mobile HS-fraktion, 
hvilket kunne indikere en potentiel nedsivningsrisiko af glyphosat gennem FA. 
Nedbrydningsforsøget over 80 dage, viste størst mineralisering i A-horisonterne, og større 
mineralisering i Slæggerup-jord end i Fladerne Bæk-jord. Forskelle i glyphosatmineralisering var 
ikke korreleret med hverken sorption eller andre målte parametre. 
 
Diuron sorberede til alle oprensede HS´er. HA kunne adsorbere betydeligt mere diuron end FA, og 
der var tilsyneladende en korrelation med aromaticiteten af HS. Dette kunne indikere, at 
bindingsmekanismen for diuron til HS bl.a. er π-bindinger mellem den aromatiske ring i diuron og 
aromatiske komponenter i HS, sådan som det tidligere er observeret for bl.a. PAH´er. Sorption af 
diuron i hele jorde er hovedsageligt styret af OM, og resultaterne i dette projekt, viser at det især er 
HA og humin, der adsorberer diuron. Adsorptionen var dog reversibel. Forsøgene viste også at KOC 
i lerjorde var betydeligt mindre end KOC i sandjorde, sandsynligvis på grund af interaktioner mellem 
ler og HS, der forhindrer adsorption af diuron til både HS og ler. Mineraliseringen af diuron i 
naturlige jorde var meget lav, mens der foregik en vis omdannelse til den N-demethylerede 
metabolit DCPMU (7-16% over 80 dage). Ligesom for glyphosat kunne der ikke konstateres 
sammenhæng mellem sorption og nedbrydning i de naturlige jorde. 
 
Tre HS´er blev udvalgt til nedbrydningsforsøgene, der gerne skulle klarlægge, om den påviste 
adsorption af både glyphosat og diuron til HS, kunne have betydning for nedbrydningen af de to 
stoffer. Der blev lavet en middel-strukturmodel for hver af de tre HS´er, som indeholdt alle de 
fundne strukturelementer i de rette proportioner, dog med mindre afvigelser i H- og O-indhold for 
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 Aldrich HA. Herefter blev der udvalgt en jord med naturligt lavt indhold af OM, men samtidig med 
et rimeligt nedbrydningspotentiale. For glyphosat måtte der arbejdes med en grusjord, mens en 
sådan jord blev sammensat til diuronforsøget ved at tilsætte diuronnedbrydende bakterier til FlC-
jord. Aldrich HA og FlB FA1 hæmmede mineraliseringen af glyphosat, og ændrede kinetikken fra 
1.-ordens til 0.-ordens. SlA HA stimulerede derimod, efter en lag-fase, mineraliseringen af 
glyphosat, sandsynligvis ved at stimulere de nedbrydende mikroorganismer med aminosyrer eller 
anden næring. Det var således ikke entydigt, om HS under naturlige forhold vil hæmme eller øge 
mineraliseringen af glyphosat. 
 
Nedbrydningen af diuron blev hæmmet af alle tre HS´er, men mest af Aldrich HA, der havde det 
største sorptionspotentiale overfor diuron. Kinetikken ændredes tilsyneladende fra 1.-ordens til 0.-
ordens ved tilsætning af HS, men det var kun Aldrich HA, der forhindrede 100% nedbrydning af 
diuron. Diurons hovedmetabolit, 3,4-DCA, bandt sig tilsyneladende irreversibelt til HS, men kunne 
med de høje bakteriedensiteter nå at nedbrydes i ligeså høj grad i de HS-tilsatte prøver, som i 
kontrolprøverne. Den kraftige, muligvis kovalente binding af 3,4-DCA til HS betyder, at selvom HS 
kan sinke nedbrydningen af diuron, vil HS altså næppe kunne forårsage en ophobning af den mere 
toksiske metabolit 3,4-DCA, til senere frigivelse f.eks. til grundvandet. 
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 Appendiks 1. Yddybende laboratoriemetoder 
 
a) Ekstrahering af HS 
 
Jorden blev tørret ved 75°C, findelt og sigtet gennem en 2 mm jordsigte. Til hver oprensning blev 
udtaget 80 g jord, som blev tilsat 1 M HCl til pH≈1. Der blev herefter tilsat ca. 500 ml 0.1 M HCl, 
og opslæmningen blev omrystet i 1 time. Efter centrifugering (10 min, 1200 g) blev HCl-ekstraktet 
indeholdende en FA-fraktion, herefter benævnt FA1, gemt til senere oprensning. Jorden tilsattes 1 
M NaOH til pH=7 efterfulgt af ca. 500 ml 0.1 M NaOH under N2-atmosfære for at undgå 
autooxidation med opløst oxygen, blev omrystet 4 timer og henstod natten over. Na-HA/Na-FA-
opløsning blev centrifugeret fri for jord (20 min, 4000 g), filtreret (9 µm porestørrelse) og fældet 
natten over med 6 M HCl til pH=1. Opløsningen indeholdende en FA-fraktion der herefter 
benævnes FA2, blev efter centrifugering (10 min, 1200 g) gemt til senere oprensning. HA-
bundfaldet genopløstes i mindst muligt 0.1 M KOH under N2-atmosfære, tilsattes KCl til [K+]=0.3 
M, og centrifugeredes (20 min, 4000g). K-HA-opløsningen blev fældet natten over med 6 M HCl til 
pH=1, centrifugeret (10 min, 1200 g), og opløsningen, indeholdende frigjort FA, gemt som FA3 til 
senere oprensning. Den udfældede HA blev opslæmmet i 500 ml 0.1 M HCl/0.3 M HF og rystet i 
mindst 18 timer for at mindske askeindholdet. HA blev herefter dialyseret (Spectra/Por, 3500 
MWCO) mod MiliQ-vand, indtil der ikke kunne fældes AgCl ved tilsætning af AgNO3 til 
dialysevandet. Herefter blev HA frysetørret ved -60°C, 0.03 mbar. HCl-ekstraktet indeholdende FA 
blev med 4 ml/min påsat en 15 ml kolonne med Supelite DAX-8 materiale (Supelco). Ved 
tilstedeværelse af DAX-8 indeholdt kolonnen 10 ml væske. DAX-8-kolonnen blev først renset med 
ca. 500 ml MeOH, 500 ml 0.1 M NaOH og 100 ml 0.1 M HCl. Efter påsætning af HCl-ekstrakt 
skylledes med 12 ml H2O for at rense for HCl, og herefter 20 ml 0.1 M NaOH og 10 ml H2O med 
omvendt flowretning. Herved frigjortes Na-FA, der straks blev kørt gennem en 10 ml kolonne med 
Amberlite IR-120 H+-ionbyttermateriale (Fluka), og frysetørret. Efter rensning af DAX-8-kolonnen 
med først 0.1 M NaOH dernæst 0.1 M HCl, og af IR-120 kolonnen med 20 ml 1 M HCl efterfulgt af 
H2O til Cl--fri, blev samme procedure udført for FA-opløsningerne. De tre FA-fraktioner blev holdt 
adskilt. 
 
b) Sorption til jord 
 
Der blev målt sorption på de naturlige jorde, på HS-ekstraherede jorde og på jorde, hvor alt 
organisk materiale var afbrændt ved 550°C. De angivne jordmængder er inkl. vandindhold, som var 
størst for de HS-ekstraherede jorde og mindst for de afbrændte jorde, der ikke indeholdt vand. Der 
blev dog taget højde for vandindholdet i de efterfølgende beregninger af sorptionskoeficienter.  
Glyphosat: 3 x 1.00 g af hver slags jord blev overført til en glasbeholder sammen med 5 ml 1 M 
NaN3 i H2O og omrystet i 24 timer. NaN3 skulle forhindre mikrobiel nedbrydning af glyphosat i 
forsøgsperioden. Herefter tilsattes 5 ml glyphosatopløsning, så prøverne indeholdt 10 ml væske 
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 med hhv. 0.1 mg/l, 1.0 mg/l og 10 mg/l for hver slags jord, i alt 54 prøver. Aktiviteten af 14C-
glyphosat var 10000 DPM (167 bq) i hver prøve. Herefter omrystedes prøverne i 70 timer, hvorefter 
de centrifugeredes, 2 ml overførtes til 10 ml LSC-væske (Optiphase HiSafe 3) og 14C-aktiviteten i 
væsken blev målt på en Wallac 1409 scintillationstæller. Prøverne blev herefter tømt for væske, den 
resterende væske tilbageholdt af jorden blev kvantificeret, og der blev tilsat 10 ml 0.5 M NaN3 i 
H2O til hver prøve for at måle desorption. Efter 70 timers omrystning, blev prøverne centrifugeret 
og 2 ml væske blev overført til 10 ml LSC-væske og talt.  
Diuron: Forsøget udførtes på samme måde som for glyphosat, men uden NaN3, og med lidt større 
jordmængder til den samme væskemængde, da pilotforsøg havde vist svagere binding af diuron end 
af glyphosat til jordene: 2.00 g jord til A-horisonten og vådområde-jorden fra Slæggerup og til A- 
og B-horisonten fra Fladerne Bæk, og 3.00 g jord til B-horisonten fra Slæggerup og C-horisonten 
fra Fladerne bæk.  
 
c) Ekstrahering af jordprøver i nedbrydningsforsøg med naturlige jorde 
 
For glyphosat-prøverne var den sekventielle ekstraheringsmetode følgende: Prøven indeholdende 
25 g jord blev tilsat 30 ml vand, omrystet i 2 timer og centrifugeret (10 min., 4000 g). 2 ml 
supernatant blev overført til 10 ml LSC-væske, og resten blev gemt som ”H2O-fraktion”, i en 
glasvial. Jorden blev herefter tilsat 20 ml 0.1 M HCl, omrystet i 1 time og centrifugeret (10 min., 
1500 g). 2 ml supernatant blev overført til 10 ml LSC-væske og resten gemt som ”FA1-fraktion”, 
der dog udover FA1-bundet også vil indeholde evt. calciumbundet glyphosat. Jorden blev herefter 
tilsat 2 ml 1 M NaOH og 48 ml 0.1 M NaOH (til 12 < pH < 13), omrystet i ca. 18 timer og 
centrifugeret (10 min., 4000 g). Halvdelen, 25 ml, af supernatanten blev udtaget, fældet med 6 M 
HCl til pH ≈1 og centrifugeret (10 min., 1500 g). 2 ml supernatant blev overført til 10 ml LSC-
væske, og resten gemt som ”FA2-fraktion”. Denne fraktion vil udover FA2 indeholde opløste Fe- 
og Al-oxider. Bundfaldet blev genopløst i 1 ml 1 M og 24 ml 0.1 M NaOH og centrifugeret (10 
min., 1500g). 0.1-2 ml, afhængigt af opløsningens farve, blev overført til 10 ml LSC-væske, og 
resten gemt som ”HA-fraktion”.  
For diuron-prøverne var ekstraheringsmetoden følgende: Prøven indeholdende 25 g jord blev tilsat 
30 ml vand, omrystet i 2 timer og centrifugeret (10 min., 4000 g). 2 ml supernatant blev overført til 
10 ml LSC-væske, og resten blev gemt som ”H2O-fraktion”, i en glasvial. Jorden blev herefter delt i 
to lige store dele. Den ene del blev ekstraheret som glyphosat-prøverne, men med halve mængder 
syre og base. Den anden halvdel blev tilsat 5 ml H2O og 15 ml MeOH, omrystet i 18-24 timer og 
centrifugeret (10 min., 1500 g). 2 ml blev overført til 10 ml LSC-væske, og resten gemt som 
MeOH-fraktion. 
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 Appendiks 2. Factor Scores fra PCA-analyse 
CHNSO-data: 
 Faktor 1 Faktor 2 Faktor 3 
Aldrich HA -1.31191 3.54095 -3.51110 
SlA HA -1.59471 -0.01085 1.05496 
SlA FA1 0.94536 0.40457 0.47484 
SlA FA2 0.35689 -0.05781 0.20899 
SlA FA3 0.29774 -1.41909 -1.06407 
SlB HA -1.67506 -0.41784 0.51268 
SlB FA1 1.10843 -0.42245 -0.72259 
SlB FA2 1.34334 -0.02470 -0.09812 
SlB FA3 -0.26915 -1.69491 -1.41895 
667 HA -1.33897 0.43328 1.60244 
667 FA1 1.02712 0.02447 0.03050 
667 FA2 0.53791 -0.33176 -0.05474 
667 FA3 0.00540 -1.83682 -1.39358 
Tørv HA -1.88113 -0.66628 0.13572 
Tørv FA1 0.48788 -0.30904 -0.37358 
Tørv FA2 -0.51810 -0.67857 -0.33443 
Tørv FA3 -0.82565 -1.45376 -0.85588 
FlA HA -1.12484 0.57939 1.19313 
FlA FA1 0.61661 0.58367 0.68416 
FlA FA2 0.00124 0.31918 0.45548 
FlA FA3 0.35764 0.08238 0.19695 
FlB HA -1.41386 0.50404 0.96378 
FlB FA1 1.27495 0.65087 0.41391 
FlB FA2 1.14666 0.60724 0.46702 
FlB FA3 0.61164 0.74974 0.78062 
FlC HA -0.29373 -0.44333 -0.06646 
FlC FA1 0.84203 0.25022 -0.18279 
FlC FA2 0.37742 0.32105 0.04785 
FlC FA3 0.90886 0.71619 0.85324 
 
CHNSO- + NMR-data: 
   FactorLoadings for faktor 1 og 2: 
 Faktor 1 Faktor 2 Faktor 3 
Aldrich HA 1,56222 1,97004 0,15794 
SlA HA 0,81054 -0,66578 0,34513 
SlA FA2 -1,29867 -0,32721 0,40549 
SlB HA 1,04781 -0,54515 0,67629 
667 HA 0,83145 -0,31877 1,66757 
Tørv HA 0,34255 -0,94180 -1,36425 
Tørv FA1 -0,78969 -0,01459 0,83696 
Tørv FA2 -0,54047 -0,87196 -0,78027 
Tørv FA3 -0,57616 -1,38432 0,14980 
FlA HA 0,38052 0,16006 0,19693 
FlB HA 0,76818 0,29947 -2,20085 
FlB FA1 -1,49868 1,37411 -0,47766 
FlB FA2 -1,03961 1,26589 0,38694   
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 Appendiks 3. NMR-spektre 
Alle NMR-spektre med angivelse af antal optagne transienter. Alle HA optaget ved pH11, FA ved pH7. 
 
80 mg Aldrich HA. CT=171348. LB=50:  80 mg 667 HA. CT=47765. LB=50: 
   
 
80 mg SlA HA. CT=45006. LB=50:   45 mg SlB HA. CT=65472. LB=50: 
   
 
80 mg SlA FA2. CT=61682. LB=50:   80 mg Tørv HA. CT=64658. LB=50.: 
   
 
31 mg Tørv FA1. CT=122977. LB=50:   80 mg Tørv FA2. CT=51403. LB=50: 
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 80 mg Tørv FA3. CT=58069. LB=50:   80 mg FlA HA. CT=50025. LB=50: 
    
 
80 mg FlB HA. CT=50002. LB=50:   80 mg FlB FA1. CT=116301. LB=50: 
   
 
80 mg FlB FA2. CT=60932. LB=50: 
 
 
Tabel over indhold af funktionelle grupper på baggrund af NMR-spektre: 
 C=O COO Amid ArO ArH Artot C-O+3α/β Kulhydr. AlkO/AlkN Alk 
Aldrich HA 1 13 ½ 23 41 65 2 - <½ 19 
SlA HA - 13 ½ 17 37 54 ½ 8 6 18 
SlA FA2 1 25 ½ 14 21 35 1 15 5 18 
SlB HA - 12 <½ 18 43 61 ½ 7 4 16 
667 HA <½ 13 <½ 24 34 58 ½ 9 5 14 
Tørv HA <½ 15 ½ 13 30 43 ½ 10 7 24 
Tørv FA1 <½ 26 <½ 12 36 48 ½ 8 3 14 
Tørv FA2 <½ 18 <½ 14 24 38 ½ 13 7 23 
Tørv FA3 <½ 18 1 14 27 41 <½ 14 8 18 
FlA HA 1.5 17 <½ 17 35 52 - 9 3 18 
FlB HA <½ 17 <½ 15 32 47 - 4 2.5 29 
FlB FA1 1.5 27 <½ 12 25 37 4 7 1.5 22 
FlB FA2 2 25 <½ 17 28 45 2 5 2 19 
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 Appendiks 4. Simulering af NMR-spektre for andre HS 
Aldrich HA og Schulten og Schnitzer HA: 
 
 
SlA HA og Schulten og Schnitzer HA: 
 
 
FlB FA1 og Schnitzer terrestrisk FA: 
 
 
FlB FA1 og Leenheer og Rostad akvatisk FA: 
 
 
Der er ikke korrigeret for deprotonisering af COOH i de optagne spektre, se evt. metodeafsnit. 
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 Appendiks 5. Sorptionsresultater 
 
Freundlichparametre, regressionsnøjagtighed, pH-værdier og indhold af organisk materiale for alle 
sorptionsforsøg til jord. 
 
Tabel 1. Freundlichparametre for jord-sorptionsforsøgene med glyphosat. pH-værdi er gennemsnittet af de 3 
koncentrationer, målt efter adsorptionsforsøgets afslutning. Lilla markering angiver, at én eller flere af prøverne i serien 
indeholdt under 5% af det oprindelige pesticid efter ads. Gul markering angiver, at én eller flere af prøverne i serien 
indeholdt under 10% af det oprindelige pesticid efter ads. 
Jord pH % OM KF-ads. n R2 KF-des. n R2
SlA 7.1 2.8 21.8 0.79 1.00 38.2 0.83 0.99 
SlA ÷ HS 8.3 1.3 9.11 0.87 1.00 28.2 0.97 1.00 
SlA ÷ OC 7.3 0 9.93 0.82 1.00 12.0 0.92 0.99 
SlB 7.6 1.7 30.1 0.79 0.99 83.2 1.00 0.97 
SlB ÷ HS 9.4 0.8 0.97 0.88 0.92 15.2 1.15 0.78 
SlB ÷ OC 7.5 0 14.4 0.84 1.00 16.8 0.87 1.00 
Tørv 6.4 5.2 87.1 0.90 0.98 117 0.87 1.00 
Tørv ÷ HS 8.6 1.7 6.78 0.85 0.99 16.6 0.79 0.98 
Tørv ÷ OC 7.1 0 20.7 0.77 1.00 16.4 0.86 1.00 
FlA 6.8 4.5 26.2 0.85 0.99 27.0 0.89 0.99 
FlA ÷ HS 8.1 1.1 2.94 0.81 1.00 28.7 1.38 0.96 
FlA ÷ OC 8.7 0 4.11 0.92 1.00 11.4 1.06 0.98 
FlB 6.5 1.6 26.7 0.88 0.98 33.9 0.92 0.99 
FlB ÷ HS 7.0 0.2 7.27 0.76 1.00 47.6 0.79 0.99 
FlB ÷ OC 8.8 0 4.12 0.95 1.00 14.6 1.06 1.00 
FlC 6.7 0.2 21.9 0.69 1.00 45.0 0.70 1.00 
FlC ÷ HS 8.3 0.1 11.6 0.80 1.00 68.1 0.50 1.00 
FlC ÷ OC 8.4 0 11.6 0.55 0.97 19.6 0.62 0.99 
0/2 9.0 0.45 2.91 0.60 1.00 6.01 0.84 1.00 
0/2 ÷ HS 9.7 0.45 0.93 0.74 1.00 2.40 0.74 0.92 
0/2 ÷ OC 9.8 0 1.89 0.69 0.98 14.1 1.06 1.00 
 
Tabel 2. Freundlichparametre for jord-sorptionsforsøgene med diuron. pH-værdi er gennemsnittet af de 3 
koncentrationer, målt efter adsorptionsforsøgets afslutning. Lilla markering angiver, at én eller flere af prøverne i serien 
indeholdt under 5% af det oprindelige pesticid efter ads. Gul markering angiver, at én eller flere af prøverne i serien 
indeholdt under 10% af det oprindelige pesticid efter ads. 
Jord pH % OM KF-ads. n R2 KF-des. n R2
SlA 7.0 2.8 4.58 0.72 1.00 9.0 0.74 1.00 
SlA ÷ HS 7.9 1.3 6.44 0.64 1.00 12.7 0.70 1.00 
SlA ÷ OC 6.8 0 2.34 0.58 1.00 8.80 0.92 1.00 
SlB 7.4 1.7 0.89 0.82 1.00 3.76 0.88 1.00 
SlB ÷ HS 8.7 0.8 1.15 0.80 1.00 6.57 0.99 1.00 
SlB ÷ OC 7.0 0 2.22 0.63 1.00 4.53 0.72 1.00 
Tørv 6.2 5.2 9.36 0.77 1.00 20.3 0.75 1.00 
Tørv ÷ HS 8.3 1.7 10.9 0.64 1.00 16.8 0.68 0.97 
Tørv ÷ OC 6.7 0 2.29 0.57 1.00 10.5 0.90 0.99 
FlA 6.5 4.5 13.4 0.82 1.00 22.7 0.82 1.00 
FlA ÷ HS 8.2 1.1 9.48 0.72 1.00 19.2 0.77 1.00 
FlA ÷ OC 8.5 0 0.17 1.23 0.97 18.3 0.94 0.96 
FlB 6.5 1.6 3.27 0.82 1.00 8.85 0.92 1.00 
FlB ÷ HS 8.2 0.2 2.41 0.79 0.99 12.6 0.95 0.99 
FlB ÷ OC 8.9 0 0.22 0.92 1.00 6351 1.78 1.00 
FlC 6.5 0.2 0.33 0.93 1.00 23.4 1.20 0.91 
FlC ÷ HS 8.0 0.1 0.34 0.87 1.00 926 1.67 0.44 
FlC ÷ OC 8.5 0 0.37 0.88 1.00 6.74 1.16 1.00 
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 Appendiks 6. Fordeling af pesticid mellem HS-fraktioner 
 
Fordeling af pesticid mellem forskellige HS-fraktioner i naturlige jorde over 80 dage 
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 Diuron: 
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Characterization of some humic substances and determination of their influence on the 
microbial degradation of diuron in soil 
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Abstract 
Humic substances (HS) are the dominant but not the only constituent of soil organic matter. In this 
study 20 fractions of HS were purified from different horizons at texturally differing Danish 
locations. One commercial HA was included for comparison. The HS´s were chemically 
characterized using CHNS-analysis and liquid state 13C-NMR, and an average structural model of 
one HA- and one FA-fraction was proposed. The phenylurea herbicide 3-(3,4-dichlorophenyl)-1,1-
dimethylurea (diuron) was shown to adsorb strongly, but reversible, to purified HA. Purified FA 
had only a small potential of adsorbing diuron and the adsorption capacity of the purified HS´s 
seemed to correlate with the total aromaticity. In natural soils, SOM was the main adsorbant of 
diuron, but KOM was larger in sandy soils than in clayey soils probably due to lower sorption 
capacity of OM absorbed into the clay matrix. Degradation of diuron in natural soils was low. 
Inoculation of a diuron-degrading bacterial strain in the sandy C-horizon resulted in almost total 
degradation within 8 days. Addition of purified FA and HA decreased the degradation rate, and the 
strongest adsorbant, Aldrich HA, hindered complete degradation of diuron. The diuron metabolite, 
3,4-DCA, is bound irreversibly to HS within days after formation. 
 
Keywords: diuron, degradation, humic acid, desorption, fate of metabolites 
 
Introduction 
Soil organic matter (SOM) is an important constituent of agricultural and non-agricultural soils 
regarding both texture and fertility and the fate of xenobiotics in soil. Major components of SOM 
are fats and waxes (2-20 %), carbohydrates (5-25 %), protein (5-20 %) and the less well-defined 
humic substances (HS), which constitutes up to 75 % of SOM [Stevenson 1994, Swift 1996]. HS 
have functionally been divided into three main groups; fulvic acids (FA), humic acids (HA) and 
humin. Fulvic acids in the free form are water-soluble at all pH, HA in the free form are water 
soluble in neutral and basic solutions, while humin is never soluble in water [Stevenson 1994, 
Hayes and Malcolm 2001, Tan 2003]. Humin consists partly of HA bound to mineral particles, and 
partly of “true” humin, that is not soluble even in its free form. This study focuses on the 
importance of HA and FA, but of course it should be kept in mind, that other components of both 
HS and SOM co-exist with these fractions.  
 
So far, no consensus has been established on humification and relations to the observed molecular 
structures of HS. Some proposals on the typical structure of HA have been given [e.g. Schulten and 
Schnitzer 1993, Schulten and Leinweber 2000], but these have all met well-founded criticism 
especially in some recent studies and reviews [e.g. Piccolo 2002, Sutton and Sposito 2005, Kelleher 
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 and Simpson 2006]. Due to numerous studies, using NMR as well as other spectroscopic methods, 
the following structural elements in HS may be suggested: Substituted aromatic benzene rings, 
often linked through an O-atom, seem to be a general “backbone” in both HA and FA. The 
substituents are phenolic OH-groups, ketones, carboxylic acid-groups, amino acids/peptides, 
saccharides and amino saccharides [Stevenson 1994, Hayes and Malcolm 2001, Tan 2003]. The 
type and abundance of these functional groups are of great importance regarding the ability of HS to 
adsorb and bind to various xenobiotics, especially the more polar ones like many pesticides. 
Numerous studies have been carried out on the sorption of many different pesticides onto more or 
less purified HS. There is no doubt, that most pesticides are sorbed to the organic constituents of the 
soil, and for many compounds, suggestions on the character of the binding have even been given. 
Week reversible hydrophobic sorption and π-bonds have been shown for many compounds, but also 
more specific binding through hydrogen bonds, electron donor/acceptor mechanisms or even 
covalent bonds have been proposed for some xenobiotics including phenylurea herbicides [Senesi 
and Testini 1983, Senesi 1992, Bollag et al. 1992, Stevenson 1994, Wais 1998]. The irreversibility 
and thereby the influence on bioavailability of these different binding-mechanisms have 
unfortunately not been studied so intensely as have their existence. 
 
Considering the numerous studies on sorption of pesticides to SOM, not to mention the even more 
numerous studies considering the degradation of various pesticides, the number of studies trying to 
combine these two issues, is surprisingly low. Many theoretical suggestions on the general lowering 
of bioavailability of pesticides to microorganisms due to sorption into more or less specified SOM-
components have been made, but rarely investigated. Furthermore, the fate of metabolites is seldom 
investigated. The main degradation product, 3,4-dichloroaniline (3,4-DCA), is more toxic than 
diuron [Tixier et al. 2001], and therefore a partial degradation of diuron to 3,4-DCA is not wanted 
from an ecotoxicological point of view. 3,4-DCA originating from diuron has been shown to occur 
in water bodies in higher amounts than the parent herbicide [Claver et al. 2006], and bacterial 
strains capable of degrading diuron only partly into 3,4-DCA, have been isolated in geographically 
isolated areas [Turnbull et al. 2001(B), Tixier et al. 2002]. Partial degradation might be a 
widespread pathway of diuron disappearance, and the influence of HS on the fate of 3,4-DCA, 
might therefore be as interesting as the influence on the fate of diuron. 
 
The purpose of this study was to understand the actual influence of sorption on biodegradation, by 
using various soils and purified HA´s and FA´s in sorption and degradation studies on a model 
compound, the phenylurea herbicide diuron. 
 
Materials and Methods 
Soils and humic substances 
Five different soils were used in this study, an A- and B-horizon from a clay soil in Zeeland, DK 
(SlA and SlB), and an A-, B-, and C-horizon from a sandy soil in the western part of Jutland, DK 
(FlA, FlB, FlC). SOM was determined by ignition at 550 °C for 2 hours. Textural characteristics 
were determined by sieving. pH was determined in a 2:1 water/soil-slurry. The humic acids were 
purified according to standard IHSS HCl/NaOH extraction and purification procedure 
[http://www.ihss.gatech.edu/ soilhafa.html], with the following major exceptions: The FA-fraction 
liberated with the first HCl-treatment (FA1) was not mixed with the major FA-fraction liberated 
with NaOH (FA2). FA liberated from HA later in the purification process was not discarded but 
treated as a fraction of its own (FA3). Aldrich HA was purchased from Sigma-Aldrich and purified 
by dissolution in KOH, precipitation with HCl and treatment with 0.1 M HCl / 0.3 M HF followed 
by dialysis (MWCO 3500 Da) to remove the large content of inorganic impurities and FA. The ash 
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 content of all HS-fractions was determined by ignition at 550 °C. The ash was investigated of Fe-
content, since paramagnetic ions like Fe3+ were not wanted in the NMR-analysis. Ash-Fe was 
dissolved in 2 M HCl, reduced with NH2OH and complexed with 2,2-bipyridin in acetate buffer. 
Samples were analysed spectrophotometrically at 520 nm. Fe-content was in all HS-samples less 
than the detection limit of ~0.1 mg Fe / g HS. 
CHNS-analysis was performed with an EA 1110 Elemental Analyser. Liquid state 13C-NMR was 
performed as follows: 31-84 mg HS was dissolved in 680 µl H2O/D2O(20%) and pH was adjusted 
with 10M NaOH to pH=7 (FA) or pH=11 (HA). Spectra were recorded on a Varian 600 Inova 
Spectrometer at 150 MHz using a 5 mm BB-probe. Spectral width was set to 40000 Hz, and 45000-
123000 transients were recorded using gated decoupling to suppress NOE-effects with: Delay 
between experiments = 1000 ms, pulse width = 6 µs, acquisition time = 438 ms. A line broadening 
(LB) of 50 Hz was applied to all spectra and TSP was used as an external reference. Peak-groups 
were interpreted as follows: 0-46 ppm: Alifatic-C. 47-60 ppm: Amino acid-αC/alkoxy-C. 61-83 
ppm: Carbohydrous-C (C2-C6). 83-90 ppm: C-O, where C has at least 3 α- and/or β- C-atoms. 90-
135 ppm: ArC-H + C1 in carbohydrate. 136-165 ppm: ArC-O. 165-172 ppm: Amide-C or ester-C. 
172-192 ppm: Carboxylic acid C, mainly COO- at the adjusted pH-values. 193-220 ppm: C=O. The 
content of phenolic groups was determined by titration of 10 mg HS with NaOH. The deprotonation 
from pH=7.5-11.5 was ascribed to phenolic groups. HS structural model validation was performed 
with the Software Program; NMRPredict (Modgraph Consultants Ltd.) to predict chemical shifts. 
Chemical shifts were predicted with protonated COOH- and phenolic OH-groups. Chemical shifts 
for COOH were therefore added a standard of 9 ppm for Ar-COOH → Ar-COO- and 6 ppm for 
Alk-COOH → Alk-COO-.  Spectra were simulated assuming Lorentz-formed peaks with an LB of 
400 Hz.  
 
Sorption experiments 
In this study, diuron, a phenylurea herbicide with a widespread use, was used as a model xenobiotic 
compound. Sorption experiments were performed with purified HA, purified FA, natural soils and 
soils with OM removed. Sorption to HA, pH3: 2 ml diuron/14C-diuron solution (0.2, 2.0 and 20 
mg/l, 10000 DPM/ml) was added to 10 mg HA in a glass container. pH was measured (~3) and the 
slurry was shaken for 70 hours, centrifuged and the concentration of diuron in solution was 
determined by liquid scintillation counting (LSC). The HA-precipitate was added 2 ml 1 mM HCl 
(pH=3) for desorption measurement. After 70 hours of shaking, the concentration of diuron 
desorbed from HA was determined by LSC. Adsorption to HA, pH7: 10 mg HA was added 1 ml 
diuron solution (0.2, 2.0, 20 mg/l, 10000 DPM/ml), pH was adjusted to 7 with 6 M NaOH and the 
HA/diuron-solution was transferred to a dialysis bag (3500 MWCO), placed in a glass container. 
Another 1 ml diuron solution was added to the container, and after 70 hours of shaking, the 14C-
activity in the dialysis liquid was determined. Desorption was not determined at this pH. Adsorption 
to FA: 2 ml diuron solution (0.2, 2.0, 20 mg/l, 10000 DPM/ml) was added to 10 mg FA and pH was 
adjusted to 7 with 6 M NaOH. After 70 hours of shaking, the solution was added to a 3 ml glass 
column containing Supelite DAX-8 resin (Supelco) with 0.1 M NaOH as eluent. FA-diuron was not 
adsorbed on the resin and was collected within the first 10 ml eluent. Afterwards free diuron was 
desorbed from the resin with 80% MeOH. Both free and FA-bound diuron was determined using 
liquid scintillation counting. Sorption to soil: 3 x 2-3 g of each soil (wet weight) was transferred to a 
glass container with 5 ml H2O. After 24 h of shaking, 5 ml diuron / 14C-diuron solution was added 
(final concentration 0.1, 1.0, 10 mg/l, 1000 DPM/ml). The samples were centrifuged after another 
70 hours shaking, the 14C-activity in the water was determined, and another 10 ml H2O was added 
to measure desorption from the soil. After 70 hours of shaking, the samples were centrifuged and 
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 the concentration of diuron in the water determined by LSC. A similar experiment was done with 
soils where OM had been removed by ignition (2 h, 550 °C). 
 
Adsorption and desorption was described using Freundlich-isotherms: 
n
wfs CKC ⋅=  
where Cs is the concentration of diuron in soil/HS in mg/kg, Cw is the concentration in the liquid in 
mg/l, KF is the Freundlich coefficient in l/kg and n describes the non-linearity of the isotherm. 
Isotherms were fitted in Microsoft Office Excell. 
 
Long term (80 days) fate of diuron was determined by the following experiment: 5 x 25 g of each 
soil was added 2 ml diuron/14C-diuron solution (25 mg/l, 5000 DPM/ml) to a soil concentration of 2 
mg/kg. At day 5, 10, 20, 40 and 80, one sample of each soil was sequentially extracted as follows: 
30 ml H2O was added and the sample was shaken for 2 hours, centrifuged and the 14C-activity in the 
supernatant was counted on LSC. The sample was then divided in two. One was shaken with 75% 
MeOH for 24 hours to extract as much diuron and metabolites as possible. The other half was 
shaken with 0.1 M HCl for 1 hour to extract all FA1-bound diuron, followed by 18 hours shaking 
with 0.1 M NaOH, to extract all HA/FA2 bound diuron. FA2-bound diuron was separated from 
HA-bound by precipitating HA with HCl. 
 
Degradation experiments 
Degradation was determined in the 80 day fate experiment (see above) by measuring release of 
14CO2 with a NaOH-trap every 5 day and by measuring formation of metabolites at day 5, 10, 20, 
40 and 80 using TLC. The H2O- and MeOH-fractions were spotted on Silica gel 60 TLC-plates 
(Merck) at a minimum 14C-activity of 200 DPM per spot. The plates were eluted with 95% CH2Cl2 / 
5% MeOH on a CAMAG Horizontal Developing Chamber, and analysed autoradiographically on a 
Cyclone Scanner (Packard Instrument Co.). Rf-values were; 3,4-dichlorophenylurea (DCPU) (0.21), 
3,4-dichlorophenylmethylurea (DCPMU) (0.28), diuron (0.36), 3,4-DCA (0.60). 14C-DCPU- and 
14C-DCPMU-standards were bio-synthesized using a Mortierella Sp. fungal strain, Gr4, known to 
N-demethylate phenylmethylurea herbicides [Rønhede et al. 2005]. 14C-3,4-DCA, as a standard for 
the TLC-analysis, was biosynthesized using a Arthrobacter Sp. bacterial strain, D47, known to 
cleave the amide bond in diuron producing 3,4-DCA [Turnbull et al. 2001]. The known degradation 
pathway of diuron is shown below. 
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Figure 1. First part of the degradation pathway of diuron [Sørensen et al. 2003, Giacomazzi og Cochet 2004]. 
 
An experiment was set up to determine the influence of HS on degradation. 50 mg HS in 0.5 ml 
H2O (pH adjusted to 6.5 with 6M NaOH) was added to each of 4 x 5 g air dried FlC soil. 4 x 5 g 
FlC soil was only added 0.5 ml H2O as control. After standing for 70 hours to let the HS partly bind 
to the soil matrix, 0.5 ml diuron solution (20 mg/l, 98000 DPM/ml) was added to each sample 
together with 0.3 ml D47 inoculum (~4*108 cells/g soil) to speed up the degradation of diuron. D47 
was grown in a standard LB-medium (Becton Dickinson Microbiology Systems) at 20 °C and 
95 
 
 
 harvested after 4 days growth by centrifugation. The cells were washed twice in H2O before 
inoculation. At day 4, 8, 16 and 32, 1 sample of each HS-addition was extracted with MeOH, 
counted on LSC and checked for metabolite formation on TLC. The 32-day samples were equipped 
with a CO2-trap and mineralization of diuron was measured every 4th day.  
 
Results and discussion  
Characterisation of soils and humic substances 
The basic textural parameters of the soils were measured (table 1). The sandy A-horizon contains 
~60% more organic material than the clayey A-horizon, while the two B-horizons are very similar 
in organic content, but differ greatly in inorganic particle size. The sandy C-horizon consists mainly 
of medium-sized sand, with almost no clay or organic material.  
 
Table 1. Basic parameters of the five soils. Clay + silt is the fraction <0.063 mm. 
Soil SlA SlB FlA FlB FlC 
% org. (ignition) 2.8 1.7 4.5 1.6 0.2 
% Clay + silt 47 32 6 4 0.2 
% Fine sand 26 43 16 11 22 
% Medium sand 19 21 65 74 74 
% coarse sand 7 5 12 12 4 
pH (H2O) 7.0 7.5 6.6 6.5 6.6 
 
Four different fractions of HS, one HA, and three FA´s, were extracted from each soil, and 
examined for ash-content and CHNS-content. In clayey soils, the yield of FA´s was in the order 
FA2 ≈ FA3 > FA1, while in the sandy soils the yield was FA2 ≈ FA1 > FA3. The CHNS-analysis 
revealed some general trends (table 2); HA´s contain more C and N than FA´s, while FA´s contain 
more oxygen. This can be no surprise, as the FA´s are soluble in acid because of their many O-
containing hydrophilic groups, especially carboxylic acid groups. There is a clear general increase 
in N-content and decrease in C/N from FA1→FA2→FA3. This could suggest, that FA1 has the 
highest degree of microbial degradation, but it is then not necessarily obvious, that FA1 is the most 
loosely bound HS-fraction in soil. The large differences in composition within the different FA-
fractions show that the general IHSS procedure [http://www.ihss.gatech.edu/ soilhafa.html] of 
mixing FA1 and FA2 and discarding FA3, might not in all cases be the best solution. In some 
clayey-soils, the amount of FA3 was larger than both FA1 and FA2, so ignoring that this evidently 
different FA-fraction is present in soil would be a mistake. 
 
Table 2. CHNS-analysis in mass% and ash content in all extracted HS-fractions. O=100-(C+H+N+S). Detection limit 
for S was 0.5%. Mass% is corrected for ash content. 
 C H N S O C/H C/N Ash % 
Purif. Aldrich HA 54.7 4.3 0.7 3.5 36.8 12.8 76.6 2.0 
SlA HA 54.4 4.6 4.9 <0.5 36.1 11.8 11.0 1.0 
SlA FA1 46.8 3.8 2.1 <0.5 47.3 12.2 22.6 <0.3 
SlA FA2 47.3 4.2 3.1 <0.5 45.4 11.2 15.2 2.8 
SlA FA3 42.8 4.8 5.0 <0.5 47.4 8.9 8.6 <0.3 
SlB HA 53.3 5.0 5.0 <0.5 36.7 10.6 10.6 2.9 
SlB FA1 43.4 4.5 2.1 <0.5 50.0 9.7 20.5 10 
SlB FA2 43.9 3.9 2.3 <0.5 49.9 11.3 19.5 <0.3 
SlB FA3 43.9 5.4 5.0 <0.5 45.7 8.2 8.8 <0.3 
FlA HA 54.8 4.5 3.0 <0.5 37.7 12.1 18.2 0.6 
FlA FA1 48.6 3.9 1.9 <0.5 45.6 12.4 25.5 0.4 
FlA FA2 49.9 4.4 2.2 <0.5 43.5 11.3 22.7 <0.3 
FlA FA3 47.8 4.3 2.5 <0.5 45.4 11.1 19.0 4.8 
FlB HA 55.6 4.9 2.6 <0.5 36.9 11.3 21.4 <0.3 
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 FlB FA1 46.5 3.8 1.0 <0.5 48.7 12.2 46.3 0.4 
FlB FA2 46.8 3.8 1.3 <0.5 48.1 12.3 36 <0.3 
FlB FA3 49.2 3.9 1.5 <0.5 45.4 12.5 32.2 8.3 
FlC HA 48.3 4.7 3.7 <0.5 43.3 10.3 12.9 5.8 
FlC FA1 46.7 4.5 0.8 <0.5 48.0 10.4 54.9 3.8 
FlC FA2 48.6 4.6 1.1 <0.5 45.7 10.6 43.4 3.1 
FlC FA3 48.0 3.6 1.9 <0.5 46.5 13.3 25.3 6.0 
 
Liquid state 13C-NMR spectra of selected HS-fractions were recorded (table 3). The spectrum of the 
model HA (SlA HA) shows more distinct and separated peaks, than the spectrum of the model FA 
(FlB FA1) (figure 3). Clear signals from sugar molecules and peptides/amino acids were seen in all 
the recorded HA-spectra. For the FA´s, resonances arose in the same areas as in the HA´s, but the 
separation and thereby the exact assignment was much more difficult to make. The HA´s 
originating from clay soil showed a great deal of similarity, despite being from different horizons 
and thereby probably of different age. In the sandy soil, the HA from the A-horizon seemed more 
aromatic and more carbohydrous but less aliphatic than the corresponding B-horizon. Despite this, 
the greater differences were seen between HA and FA, the FA´s being much more acidic and less 
aromatic than the HA´s. The FA from the clay soil, showed an extremely high carbohydrate content 
(15%), not seen for the FA´s originating from the sandy horizons. The purified Aldrich HA was the 
one that deviated the most from all other HS´s, with no resonances originating from carbohydrates 
or amino acids, but on the other hand being very aromatic, and with a large amount of O-bound 
aromatics. 
 
Table 3. Integrals in percentage of the HS-fractions run with liquid state 13C-NMR.  
 C=O COO Amide ArO ArH Artot C-O+3α/β Carbohy. AlkO/AlkN Aliph. 
Aldrich HA 1 13 ½ 23 41 65 2 - <½ 19 
SlA HA - 13 ½ 17 37 54 ½ 8 6 18 
SlA FA2 1 25 ½ 14 21 35 1 15 5 18 
SlB HA - 12 <½ 18 43 61 ½ 7 4 16 
FlA HA 1.5 17 <½ 17 35 52 - 9 3 18 
FlB HA <½ 17 <½ 15 32 47 - 4 2.5 29 
FlB FA1 1.5 27 <½ 12 25 37 4 7 1.5 22 
FlB FA2 2 25 <½ 17 28 45 2 5 2 19 
 
To clarify what structural elements the integrals comprise of, some structural modelling of two 
HS´s that were chosen for degradation studies was carried out. It is important to notice, that what is 
here called SlA HA, FlB FA1 etc. will be a mixture of several molecules. A possible average 
structure of SlA HA and FlB FA1, which fulfils and fits all parameters found during CHNS-
analysis, 13C-NMR and titration of phenolic groups, was made (figure 3). Further verification of the 
structures, were done by simulation of the 13C-NMR spectra of the proposed models. The 
simulations show that the proposed structures do not contain any wrong structural elements, and 
most distinct peaks of the original 13C-NMR spectra appears in the simulated spectra. Some fill-in 
between especially aromatic peaks is missing, probably due to the already stated hypothesis, that a 
purified HS-fraction is a mixture of several more or less similar molecules. The proposed model 
structures are most likely representative of the mixtures in the respective HS-fractions, and thereby 
illustrate what kinds of molecules interact with diuron in the forthcoming experiments. 
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Figure 3. Above: Models of ”average structure” of a) SlA HA and b) FlB FA1.  
Below: Calculated model 13C-NMR spectra below the recorded liquid state 13C-NMR spectra of a) SlA HA b) FlB FA1. 
 
Sorption experiments 
Sorption-isotherms between diuron and selected purified HS´s were determined (Table 4). The 
greatest differences exist between the adsorption capacities of HA´s and FA´s. A HA can adsorb 
around 10 times more diuron than the same quantity of a FA. Also within the same HA-fraction, 
different KF-values can be obtained whether the HA is precipitated (pH3) or in solution (pH7). The 
commercial humic acid is the best adsorbant for diuron. Total aromaticity of the HS´s, as 
determined by 13C-NMR, has a positive correlation with KF-ads (figure 4).  
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Figure 4. Correlation between diuron adsorption and total aromaticity of the adsorbing HS´s. 
 
Strong correlation between adsorption of PAH´s and aromaticity of HS, has been published [e.g. 
Perminova et al. 1999, Perminova et al. 2001], possibly caused by π-bonding between the aromatic 
rings. Similar interactions involving the aromatic ring in diuron might be responsible for the 
adsorption of this compound to HS. π-bonding is considered a week and reversible binding 
mechanism [Stevenson 1994, Wais 1998], and this fits well with the observed reversibility of the 
adsorption of diuron to purified HS´s. 
 
Table 4. Freundlich Parameters for the sorption experiments with diuron and purified HS. - = not measured 
 
 
 HS pH KF-ads. n R2 KF-des. n R2
Aldrich HA 3 705 0.93 1.00 1075 0.94 1.00 
SlA HA 3 301 0.91 1.00 455 0.93 1.00 
FlA HA 3 392 0.92 1.00 632 0.96 1.00 
Aldrich HA 7 255 0.94 1.00 - - - 
SlA HA 7 201 0.97 1.00 - - - 
FlB FA1  7 13.4 0.88 1.00 - - - 
SlA FA2 7 27.8 0.82 0.99 - - - 
 
Sorption of diuron to whole soils was also investigated (figure 5). The Freundlich isotherms for the 
adsorption of diuron to non-treated soils showed some nonlinearity with n-values from 0.72-0.93. 
The ignition of the soils resulted in a decrease in linearity of the clayey soils and a less clear pattern 
of change for the sandy soils, which showed almost no adsorption of diuron without organic matter 
present. That ignited clayey soils still show some capacity for adsorbing diuron, indicates that 
organic matter is not the only adsorbing constituent of such soils, and in SlB, it seems that organic 
matter is not at all available for adsorbing diuron. Actually an increase in KF is seen after ignition of 
SlB.  
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Figure 5. KF-values (l/kg) for all diuron-soil sorption experiments by soil type. - OC means soil, in which all organic 
material has been removed by ignition. The - OC soils did not adsorb enough diuron to make a proper determination of 
desorption. 
 
A common method is to extrapolate from sorption-measurements in a few experimental soils to 
soils in general by establishing a general KOM-value. When looking at all soils, it seems that there is 
a correlation between both adsorption and desorption KF-values and soil organic matter (SOM) 
content, but the fit is pretty poor (R2 = 0.81-0.85). If the clayey and sandy soils are being treated 
separately, the correlation between both adsorption and desorption and SOM-content is much more 
distinct, and the fit is excellent (figure 6). This suggests, that SOM-content is not adequate to 
consider, when trying to extrapolate from one soil to another, or in other words; KOC in the clayey 
soils is different from the KOC in the sandy soils. This is probably due to lower sorption capacity of 
OM absorbed into the clay matrix. 
Diuron and OM in all natural soils
y = 2,4636x - 1,2646
R2 = 0,8141
y = 4,5739x - 1,44
R2 = 0,8522
-5
0
5
10
15
20
25
0 2 4 6
SOM in %
K F
diu ads
diu des
Diuron and OM in clay soils
y = 2,3258x - 2,5535
R2 = 0,9819
y = 4,6719x - 4,0389
R2 = 1
0
5
10
15
20
25
0 2 4 6
SOM in %
K F
Diu ads
Diu des
Diuron and OM in sandy soils
y = 3,195x - 1,0747
R2 = 0,9931
0
5
10
15
20
25
0 1 2 3 4 5
SOM in %
K F
Diu ads
Diu des
 
   
* *
Figure 6. Correlation between KF-values (l/kg) for the sorption of diuron and OM-content in a) all natural soils, b) 
natural clay soils, c) natural sandy soils. * OM-rich clay soil from Zeeland, DK not mentioned elsewhere in the article 
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 In an 80-day fate-experiment, it was tested how fast diuron was adsorbed and degraded in five soils. 
In all soils, the sorption of the easy-extractable diuron fraction was ongoing for 80 days, but during 
the first 20 days, it seems that most of the equilibrium is obtained (figure 7a). As expected from the 
sorption experiment (figure 5), there is a great difference in adsorption capacity between the soils. 
The mineralization and partial degradation was measured during the 80 days. Total mineralization 
was 0.7-2.4 % in the five soils, and partial degradation, mostly to the N-demethylated metabolite 
DCPMU, was 7-15% in the five soils (results not shown). Most of the degradation to DCPMU took 
place after day 20, and cannot be responsible for the fall in extractability during the first 20 days. 
Actually DCPMU is more water-soluble than diuron, and the extractability in water would therefore 
be expected to increase during the N-demethylation of diuron, indicating, that the continual 
decrease of water-extractable 14C is not due to degradation. The decrease in water extractability 
seems to go along with an increase in extractablity together with the HA-fraction (figure 7b), 
indicating that sorption to the HA-fraction is a slow process. This was particularly distinct for the 
clayey soils. 
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Figure 7. a) Development of water extractable 14C from applied 14C-diuron in the 5 soils during 80 days. b) The slow 
build in of diuron in HA in the clayey A-horizon. Similar developments were seen for the other soils, except for FlC, 
where FA was the main organic adsorbant. 
 
The sequential extraction, performed at day 5, 10, 20, 40 and 80, revealed that humin (non-
extractable 14C with aqueous solvents) and HA were the major organic adsorbents for diuron in the 
A-horizons and the sandy B-horizon, while FA was the only important adsorbant in the sandy C-
horizon (table 5).  
 
Table 5. Procentual partitioning of diuron in the sequentially extracted fractions at the end of experiment (day 80). Non-
extractable was calculated as 100%-(% CO2 + sum of recovery in the sequential extraction). 
 Acc. CO2 H2O FA1 FA2 HA Non-extractable 
SlA 1.4 8 1 16 12 62 
SlB 2.4 46 3 21 9 18 
FlA 0.7 5 0 6 40 48 
FlB 1.0 20 2 15 30 32 
FlC 0.6 78 12 13 1 -4 
 
Influence of added HS on degradation 
Following the investigation and quantification of the sorption of diuron to purified HS´s and natural 
soils, a degradation oriented experiment was set up to see if the adsorbed diuron was actually 
degradable, and at what relative rate the degradation would occur. In nature the HA and most of the 
FA is not in solution but precipitated on inorganic material or otherwise bound in the soil. This 
could not easily be copied in the laboratory, and it was chosen to add the HS´s as sodium salts at the 
same pH-value (≈6.5) as in the control soil, the FlC soil with a loss on ignition of only 0.2%. This 
means, that most of the HS would be in solution in the soil pore water during the degradation of 
diuron, and that the sorption measurements at pH=7 and not at pH=3 is the most relevant. In order 
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 to speed up the slow degradation rate of natural FlC-soil, a bacterial strain capable of cleaving 
diuron at the amide bond without any further degradation (D47 inoculum) was used. As expected, 
only one metabolite (3,4-DCA) was found in these degradation studies, as checked by 14CO2-
collection and TLC. A considerable amount of the 14C was nonextractable with MeOH during this 
study. Most of this 14C could be extracted as HS-bound 14C with NaOH and as free 3,4-DCA with 
CH2Cl2, and the general recovery with the sequential extraction was > 80%. The HS-bound 14C was 
so strongly bound, that it could not be liberated with any applied solvent or with the TLC-eluent. 
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Figure 8. Overview of the partitioning of 14C in HS-bound, diuron and 3,4-DCA at the four sampling times. The figure 
is based on sequential extraction using MeOH followed by NaOH and finally CH2Cl2, see materials and methods. The 
mineralization of diuron was <1% in all samples. D47 inoculum was added in all samples and the amount of HS added 
in a-c, corresponded to 1% of the soil wet weight. 
 
During the first 8 days, where 75-90% of the applied diuron is being degraded, the degradation is 
apparently linear in the HS-applied samples, while it seems to follow an exponential decay in the 
control. In the Aldrich HA -applied samples, the degradation takes a little longer and is not 
complete, but still follows a linear pattern from 0-75% degradation. This suggests, that the pesticide 
is adsorbed to the applied HS, but can be desorbed, and therefore is probably being degraded 
following desorption kinetics, that are not known.  
 
It is believed, that organic molecules have to be in solution to be degraded by bacteria [Stevenson 
1994, Wais 1998]. The free concentration in pore water in the degradation study, was calculated 
from the experimentally determined Freundlich isotherms for sorption to FlC soil and purified HS´s 
at pH=7. For calculations it was assumed that the same amount of the applied diuron was adsorbed 
to FlC in the HS-applied samples as in the control FlC-soil with only pesticide and bacteria applied. 
At day 4, some correlation between rate of degradation and the free concentration in pore water 
seems to exist (figure 9). 
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 Degradation of diuron as a function of 
calculated free diuron-konc., day 4
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Figure 9. Correlation between degradation and calculated free concentration of diuron at day 4. 
 
Except from Aldrich HA, the slow down of the degradation process results in no difference at the 
end of the experiment. Only in the Aldrich HA -applied samples, not all diuron could be partly 
degraded to 3,4-DCA, which shows that although most of the diuron (97.5-99.6%) is adsorbed to 
soil and HS, it can easily be degraded, when a large amount of degrading microbes are present. 
Whether or not the same would happen in a soil with a more natural amount of potential diuron-
degraders is yet to be shown. The same can be said for degradation in a soil with the HS being soil-
bound instead of mostly in solution. 
 
3,4-DCA seems to adsorb strongly to all the used HS´s, and even in the low-organic natural FlC-
soil, around 30% of the degraded diuron can be found in HS after 32 days of incubation. Anilines 
have been shown to bind covalently to HS [Liu et al. 1981, Bollag et al. 1992], and formation of 
covalent bonds between 3,4-DCA and the applied and natural HS´s, might explain the apparent non-
reversibility of the adsorption. If 3,4-DCA is covalently bound, there is no potential risk towards 
non-target organisms, and no risk of leaching to ground water. In that case, the benefit of 
immobilisation of the toxic and slow-degradable metabolite by HS, will exceed the drawback of 
delayed degradation. Only in the case of the strongest adsorbant (Aldrich HA), which seems to 
hinder total degradation of diuron, the increased persistence due to the presence of HS has the 
potential of causing problems if diuron is released from the HA at a later time. Opposite 3,4-DCA, 
diuron seemed to be desorbable from HA, and a pool of 20-30% of the applied diuron in HA, would 
not be desired in nature. 
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